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La contaminación atmosférica se ha convertido en un tema crítico en áreas urbanas, por lo que se 
requiere una comprensión amplia de las características espaciotemporales de esta. En el presente 
estudio, mediciones continuas en tiempo real de contaminantes atmosféricos de material 
particulado (PM10 y PM2.5) y ozono (O3), se llevaron a cabo entre marzo de 2018 y junio de 
2019, en tres (3) estaciones de monitoreo localizadas en la ciudad de Barranquilla. Fueron 
evaluadas las estaciones Móvil ubicada en la zona norte cerca al mar, Policía localizada en el sur 
y con influencia de alto tráfico vehicular y Tres Avemarías en el norte-centro histórico, zona 
residencial. El promedio de las concentraciones observadas para las estaciones Móvil, Policía y 
Tres Avemarías, respectivamente, para PM10 fueron: 46,37, 51,37 y 39,68 µg/m
3; PM2.5: 15,95, 
18,12 y 15,10 µg/m3 y O3: 34,99, 26,56 y 33,63 µg/m
3. Los resultados indicaron la existencia de 
variaciones espaciales y temporales entre las estaciones y los contaminantes evaluados. Para el 
PM las mayores concentraciones fueron observadas en el sur de la ciudad, mientras que para el 
ozono en el norte. Estas variaciones están asociadas principalmente con la influencia de fuentes 
puntuales en el entorno de cada sitio evaluado así como de las condiciones meteorológicas del 
área de estudio. Esta investigación ayudará a establecer la línea base de calidad de aire para 
Barranquilla, así como permitirá el desarrollo de planes de Gestión Ambiental más efectivos. 











Air pollution has become a critical issue in urban areas, so a broad understanding of its 
spatiotemporal characteristics is required. In the present study, continuous measurements in real 
time of atmospheric pollutants of particulate matter (PM10 and PM2.5) and ozone (O3), were 
carried out between March 2018 and June 2019, in three (3) monitoring stations localized in 
Barranquilla city. The Móvil station is located in the north area near the sea, Policía located in 
the south and influenced by high vehicular traffic and Tres Avemarías in the north-historic center 
in a residential area were evaluated. The average concentrations observed for Móvil, Policía and 
Tres Avemarías stations, respectively, for PM10 were: 46.37, 51.37 and 39.68 µg/m
3; PM2.5: 
15.95, 18.12 and 15.10µg/m3 and O3: 34.99, 26.56 and 33.63 µg/m
3. The results indicated the 
existence of spatial and temporal variations between the stations and the pollutants evaluated. 
The highest PM concentrations were observed in the south of the city, while for ozone in the 
north. These variations are mainly associated with the influence of local sources in the 
environment of each site evaluated as well as the meteorological conditions of the study area. 
This research will help to establish the air quality baseline for Barranquilla, as well as enable the 
development of more effective Environmental Management plans. 
Keywords: Particulate matter, ozone, Colombian Caribbean, Coastal urban area 
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La contaminación del aire es un importante problema ambiental en áreas urbanas. Se 
estima que más del 80% de las personas que viven en núcleos urbanos, que monitorean la 
contaminación del aire, está expuesta a niveles de contaminación del aire sustancialmente 
superiores a las directrices de calidad del aire de la Organización Mundial de la Salud (OMS), 
constituyéndose como una amenaza para la salud pública (Shaddick et al., 2020). Según lo 
indicado por las Naciones Unidas (2020) en las perspectivas de la urbanización mundial, 
Colombia para el año 2019 registró cerca del 81% de la población habitando en cascos urbanos y 
con tendencia que va en aumento.  
Es importante destacar que en la última base de datos de calidad del aire publicada por la 
OMS, se encontró que el 97% de las ciudades en países de ingresos bajos y medianos con más de 
100,000 habitantes no cumplen con las pautas de calidad del aire de la OMS (WHO, 2018). Es 
así como los contaminantes atmosféricos representan grandes amenazas para la salud del ser 
humano, la vegetación (agricultura en particular), el medio ambiente atmosférico global 
(ejemplo: cambio climático, smog fotoquímico, lluvia ácida) y propiedad humana (He et al., 
2017), en especial en centros urbanos industrializados y mayormente poblados (Yang et al., 
2018a). 
La exposición crónica al aire contaminado aumenta el riesgo de mortalidad y morbilidad, 
como la enfermedad pulmonar obstructiva crónica (EPOC), bronquitis, enfisema, cáncer de 
pulmón y la disminución de la función inmunológica (Li et al., 2013; Yu et al., 2019). En 
Colombia se determinó que la calidad del aire ocasiona el 13,9% de las muertes por enfermedad 
isquémica del corazón, el 17,6% de las muertes por enfermedad pulmonar obstructiva crónica; y 
la calidad del agua ocasiona el 71,6% de las muertes por enfermedad diarreica aguda que afecta, 




principalmente, a menores de 5 años y mayores de 60 años (ONS, 2018). Mientras que la OMS 
reportó que anualmente hay 4,2 millones de muertes prematuras a lo largo del mundo atribuidas 
a la contaminación de aire, tanto para ciudades y áreas rurales (WHO, 2016).  
Numerosas investigaciones han asociado enfermedades respiratorias y cardiovasculares a 
condiciones pobres de calidad de aire (Fischer et al., 2015; Filonchyk et al., 2018). En 
consecuencia, los habitantes a lo largo del mundo, y en especial en las grandes ciudades, han 
demandado un ambiente más limpio (Tian et al., 2019). 
Aunque muchas ciudades, en especial áreas urbanas extensas, han hecho esfuerzos para dar 
cumplimiento a los estándares de calidad de aire establecidos por cada país, los efectos en la 
salud humana debido a la contaminación del aire también ocurren por debajo de los valores 
máximos permisibles, especialmente en aquellos países donde los valores permisibles son 
distantes del rango recomendado por la OMS (Van der Zee et al., 2016). Razón por la cual 
garantizar la salud de la población es un argumento sólido para la implementación de políticas 
que conduzcan a un mejoramiento de la calidad del aire (Chen et al., 2008). 
En las regiones urbanizadas se presenta una alta demanda de energía, transporte y 
movilidad, provisión de servicios, producción y consumo de bienes y materiales, lo cual 
contribuye a la degradación de la calidad del aire. Además, las concentraciones de contaminantes 
del aire están controladas por una combinación de estas fuentes industriales y vehiculares y 
factores meteorológicos (Richmond-Bryant et al., 2009). 
Aunque diversos contaminantes están presentes en la atmósfera urbana, la calidad del aire 
es principalmente afectada por: material particulado (PM), dióxido de azufre (SO2), dióxido de 
nitrógeno (NO2), monóxido de carbono (CO) y ozono (O3) (Thurston, 2016a; Xie et al., 2015a). 




Para el caso del material particulado atmosférico, se destaca el importante papel que juega 
en la contaminación urbana y regional, cambio climático regional y global (Li et al., 2017). 
Además, la coexistencia de contaminantes gaseosos (SO2, NO2, CO y O3) proporciona un gran 
número de reactivos para la formación de su fracción fina, a través de procesos de coagulación y 
condensación, de tal manera que influye en la composición química, estado de la mezcla, tamaño 
y propiedades ópticas de las partículas de aerosol (Agudelo-Castañeda et al., 2016; Yu et al., 
2019). 
Así mismo, es preciso destacar que la contaminación fotoquímica es de especial 
importancia ambiental, típicamente debido a combinaciones desfavorables de condiciones 
climáticas y geografía local. Los productos más relevantes de este tipo de contaminación son los 
radicales atmosféricos y el ozono troposférico (O3) (Reche et al., 2018), siendo este último un 
oxidante fuerte que a nivel del suelo es perjudicial para la salud humana y la vegetación, también 
es el tercer gas de efecto invernadero más importante (Wang et al., 2017a). 
Además de las fuentes locales y regionales, la calidad  de aire urbana podría ser 
significativamente afectada por el transporte de contaminantes atmosféricos de fuentes distantes 
bajo ciertas condiciones meteorológicas (dirección y velocidad del viento) (Floutsi et al., 2016). 
Tal como Díaz (2017) reportó, altas concentraciones de material particulado en algunas ciudades 
de España estuvieron asociadas a la intrusión de polvo del Desierto de Sahara como resultado de 
los poderosos vientos alisios hacia el oeste.  
Las complejas mezclas de material particulado y componentes gaseosos están 
determinados por las condiciones de la capa límite atmosférica y cuyas variaciones juegan un 
papel crítico en la dispersión de contaminantes, porque es allí donde precisamente son emitidos y 
formados (Hu, 2015). Los procesos meteorológicos dictan la dispersión de contaminantes, y en 




zonas costeras, por ejemplo, el impacto del flujo del viento sobre el potencial de contaminación 
puede entenderse con base en los análisis de flujo como estancamiento, recirculación y 
ventilación (Hu, 2015; Russo et al., 2016). 
 La brisa marina ha generado mucho interés por su capacidad de dispersar contaminantes, 
debido las circulaciones que pueden elevar la contaminación de la superficie a determinadas 
alturas donde puede transportarse hasta alta mar y luego bifurcarse e incluso recircularse 
nuevamente a la capa de entrada en tierra (Lawrence et al., 2010). Es por esto que esos procesos 
son considerados como un control importante sobre la calidad del aire de ciudades costeras (Igel 
et al., 2018).   
Otras condiciones que también influencian en la distribución espacial y temporal de 
contaminantes atmosféricos son las características geográficas propias de cada región de estudio 
(Tian et al., 2019), por ejemplo, la presencia de complejos montañosos o tierras altas (Zhao et al., 
2018).  
Estudiar los procesos de formación, transporte y efectos de este tipo de polución, generan 
la necesidad de evaluaciones más detalladas y periódicas de la contaminación atmosférica a 
escala local y urbana  (Chen et al., 2017; He et al., 2017). Es allí donde el monitoreo de campos 
meteorológicos y de calidad del aire a largo plazo proporcionan: una mejor comprensión de las 
tendencias de contaminación, evaluación de episodios inusuales de contaminación, acceso 
público a la información y el diseño de de medidas coherentes con las realidades y características 
de las ciudades en estudio (Jang et al., 2017; Li et al., 2017; Owens et al., 2017). 
También conviene mencionar que la generación de estos datos ambientales a menudo 
incluyen mediciones anómalas que requieren de un criterio claro para decidir su inclusión o 
exclusión del conjunto de datos del estudio (O’Leary et al., 2016). De modo que la utilización de 




modelos de calidad de aire y métodos estadísticos contribuyen a la validación científica de la 
información (Wang et al., 2014). 
Sin embargo, el enfoque de contaminación de aire se ha centrado en las grandes 
aglomeraciones urbanas porque se cree que la calidad del aire en ciudades de menor escala es 
mejor que estas (Dimoudi et al., 2013). No obstante, también pueden ser influenciadas bajo 
ciertas condiciones meteorológicas o por fuentes características de las principales actividades 
económicas del sector (Triantafyllou et al., 2020). En cuanto a ciudades costeras, donde las 
condiciones ambientales locales pueden ser diferentes, existen pocos estudios donde se analicen 
las dinámicas de contaminación de aire (Agudelo-Castañeda et al., 2020).  
Barranquilla, es una ciudad que se caracteriza por su economía portuaria e industrial, 
donde se destacan sectores como el de curtiembre, alimentos, producción de químicos y plásticos 
(Bonilla, 2010). Es la cuarta ciudad más poblada de Colombia y presenta una rápida expansión 
principalmente debido su localización en la desembocadura del río Magdalena, ya que por medio 
del puerto fluvial y marítimo se conecta con los principales mercados internacionales (Bonilla, 
2010).  En los últimos años, Barranquilla ha experimentado un crecimiento exponencial en 
urbanización y parque automotor, de lo que se esperaría como consecuencia un aumento en las 
concentraciones de contaminantes atmosféricos generados tanto por fuentes fijas y móviles, tal 
como lo menciona Ramírez et al. (2020). No obstante, no hay suficientes estudios previos sobre 
la calidad de aire de esta ciudad costera y la influencia de las diferentes fuentes de contaminación 
(IDEAM, 2016), dejando en evidencia la relevancia del estudio de contaminantes atmosféricos 
criterio y parámetros meteorológicos en la ciudad. 
Para dar seguimiento a la calidad del aire de Barranquilla, tres (3) estaciones de monitoreo 
entraron en operación en el año 2017, con el fin de evaluar los contaminantes atmosféricos 




criterio. De acuerdo con la información suministrada, se logró pensar algunos interrogantes con 
respecto al tema; ¿Existe alguna variación espaciotemporal de las concentraciones de material 
particulado (PM10, PM2.5) y Ozono en la ciudad de Barranquilla? ¿Cómo se relacionan las 




Evaluar la variación espaciotemporal de contaminantes atmosféricos (PM10, PM2.5, y O3) 
en la ciudad de Barranquilla. 
Objetivos específicos: 
- Comparar las concentraciones de material particulado (PM10 y PM2.5) y ozono (O3) 
en tres estaciones de monitoreo de calidad de aire. 
- Estimar la relación entre los contaminantes atmosféricos para cada estación de 
monitoreo.  
- Examinar la influencia de las variables meteorológicas en la variación temporal de 
las concentraciones de contaminantes atmosféricos. 
  





Contaminación del aire urbana  
La contaminación del aire ha afectado al ambiente desde el desarrollo de las primeras 
comunidades humanas (Jacobson, 2012). En la actualidad se posiciona como uno de los 
problemas de mayor precupación para la salud pública y el ambiente, debido a que está muy 
extendida y es emitida por muchos tipos de fuentes (Thurston, 2016a), las cuales incluyen desde 
escape de vehículos hasta incendios forestales y tormentas de arena (Chen et al., 2015; Stanek y 
Brown, 2019). 
Los contaminantes atmosféricos se conforman por gases y partículas y de acuerdo a su 
origen se encuentran como: contaminantes primarios, aquellos emitidos al aire desde la fuente de 
emisión, y contaminantes secundarios, que son formados después de la emisión primaria por 
reacciones químicas en la atmósfera (Thurston, 2016b). 
En las últimas décadas, varios países se han industrializado rápidamente, lo que ha 
provocado grandes disminuciones en la calidad del aire asociadas a procesos industriales, el 
crecimiento de la población y la urbanización (Amoatey et al., 2019; Xian et al., 2020). Esta 
última ha sido una tendencia marcada de los países en desarrollo la cual se ha expandido en 
rangos muchos mayores en comparación con países desarrollados, por ejemplo, a los Estados 
Unidos le tomó 90 años para ir de 40% urbanizado en 1900 a cerca de 75% urbanizado en 1990, 
mientras que el mismo proceso tomó cerca de 30 años en Brasil (Nadadur et al., 2015). 
Para el caso de países desarrollados de América del Norte, Europa y el Pacífico se han 
implementado políticas para reducir los graves eventos de contaminación del aire por medio de 
regulaciones más estrictas y la externalización de trabajos de fabricación con países en vía de 
desarrollo, lo que en consecuencia trajo un mejoramiento en las condiciones de vida de la 




población tercermundista, por el aumento del ingreso per cápita (Andrée et al., 2019). El acceso 
a compra de automóviles se tradujo a una fuente importante de contaminación del aire y 
congestión del transporte en el mundo en desarrollo. Estas tendencias, junto con tasas más altas 
de basura, uso de combustible de baja calidad y polvo relacionado con la construcción han 
llevado a concentraciones mucho más altas de contaminantes en el aire en los países en 
desarrollo en comparación con el mundo desarrollado (Nadadur et al., 2015; Hamidi y 
Ramavandi, 2020).  
Actualmente 19 de las 25 ciudades más pobladas del mundo se encuentran en países en 
desarrollo, y muchas de estas megaciudades tienen concentraciones anuales que varían 
dramaticalmente en escala espaciales cortas y que sobrepasan las normas y directrices basadas en 
salud (Nadadur et al., 2015; Vitolo et al., 2018).  
Fuentes de contaminación  
Existen innumerables fuentes y procesos de los contaminantes del aire. Estas fuentes y 
procesos están cambiando constantemente y su comprensión es importante debido a que el 
comportamiento de los contaminantes está determinado por su ciclo de vida y procesos antes de 
la emisión, en su emisión y tiempo en el aire (Adhikari, 2020a). 
Las fuentes que contribuyen a la contaminación atmosférica urbana pueden ser clasificadas 
como de origen natural o antropogénico (Lazaridis, 2011). Las primeras están asociadas a 
eventos como tormentas de arena, erupciones volcánicas e incendios forestales, mientras que las 
fuentes antropogénicas abarcan la quema de combustibles fósiles, procesos industriales, entre 
otros (Stanek y Brown, 2019).  
Las escalas en los ocurren los fenómenos (Figura 1) se presentan como: 1. Microescala, 
aquellos que ocurren en el orden de 1 km, determinando los efectos de contaminantes en una 




escala de tiempo de minutos o pocas horas, por ejemplo, una pluma de emisión industrial o una 
carretera; 2. Mesoescala, toman lugar en períodos de tiempo de horas y días e influyen en el 
transporte y dispersión de contaminantes a áreas que están a cientos de kilómetros de sus fuentes 
(Armenta y de la Guardia, 2016). 
 
Figura 1. Variación espacial y tiempo de residencia de especies químicas gaseosas y aerosoles 
en la atmósfera. Fuente: (Lazaridis, 2011) 
 
Los contaminantes también pueden ser generados a las afueras de los centros urbanos y ser 
transportados desde largas distancias (Ohara, 2019). Sin embargo, estos procesos están 
restringidos por el tiempo de vida de los contaminantes (Thurston, 2016a). Para el caso de 
contaminantes del aire con tiempo de vida corto (horas en la capa límite y días libres en la 
troposfera), no son transportados a larga distancia porque se transforman en otra especie a poca 
distancia de su fuente (Ohara, 2019). 




Además, los patrones temporales y espaciales de los contaminantes atmosféricos 
proporcionan alguna indicación de sus fuentes contribuyentes (Watson y Chow, 2015). Por 
ejemplo, los promedios diurnos de CO, NOx y PM a menudo muestran los picos matutinos y 
nocturnos de lunes a viernes indicativos del escape del motor que se atenúan los fines de semana 
cuando cambian los horarios de transporte (Watson y Chow, 2015). 
Contaminantes atmosféricos  
La Ley de Aire Limpio de 1970 y otras leyes en todo el mundo hacen una distinción entre 
los contaminantes del aire peligrosos y los contaminantes del aire de criterio (Jacobson, 2012). 
La diferencia radica en que los "contaminantes del aire peligrosos" causan o se sospecha que 
causan cáncer u otros efectos crónicos graves para la salud según la Agencia de Protección 
Ambiental de los Estados Unidos (EPA, por sus siglas en inglés) (EPA, 2020), como los efectos 
reproductivos o defectos de nacimiento, así como daños ecológicos adversos sustanciales. 
Además, generalmente están restringidos espacialmente a “Hot Spots”, como las áreas 
industriales y urbanas (Suh et al., 2018). 
Mientras que los contaminantes atmosféricos de criterio se espera que dañen la salud 
pública o el bienestar y se usan comúnmente para indicar la calidad del aire ambiente en general, 
en base a estándares comunes (Vallero, 2014). Es por esto que, con el fin de proporcionar un 
programa más efectivo para mejorar la calidad del aire se diseñaron los Estándares Nacionales de 
Calidad de Aire Ambiental (NAAQS, por sus siglas en inglés) para contaminantes atmosféricos 
criterios, llamados así porque sus niveles permisibles se establecieron en pautas basados en salud 
(en particular, la de las personas más susceptibles a los problemas respiratorios, como los 
asmáticos, los ancianos y los bebés) y para proteger el bienestar público (visibilidad, edificios, 




estatuas, cultivos, vegetación, agua, animales, transporte, otros activos económicos, confort 
personal y bienestar) (EPA, 2016).  
Esta distinción es un poco engañosa, pues todos los contaminantes del aire contienen algún 
potencial de daño (Vallero, 2014). En la actualidad los contaminantes de criterio son: material 
particulado (PM10 y PM2.5), monóxido de carbono (CO), dióxido de azufre (SO2), dióxido de 
nitrógeno (NO2) y ozono troposférico (O3), los cuales indican la calidad del aire en una región 
(Clarke et al., 2014). 
Material Particulado (PM) 
Las partículas atmosféricas son una mezcla compleja de sustancias química y físicamente 
diversas, las cuales están presentes en forma de sólidos o gotas líquidas (Thurston, 2016a; He et 
al., 2017). El PM se clasifica frecuentemente por tamaño de acuerdo con su diámetro 
aerodinámico, el cual es equivalente al diámetro de una partícula esférica con una densidad de 
1000 kg/m3 (densidad del agua) (Stanek y Brown, 2019). La distribución de tamaño es un 
parámetro esencial en el cual se determina la composición química, las propiedades ópticas, la 
deposición de las partículas y su inhalación en el seres humanos (Lazaridis, 2011). 
La categoría de partículas en función de su tamaño se puede dividir en: 1. Distribución 
modal observada; 2. el 50% de diámetro de corte de la medición instrumento y 3. de variables 
dosimétricas relacionadas con la exposición humana en concentraciones atmosféricas (Lazaridis, 
2011).  
Para el caso de la categoría de distribución modal observada (Figura 2) se encuentran las 
siguientes sub-categorías: Modo Nucleación: Partículas con diámetro <10 nm, que se forman a 
través de procesos de nucleación. El límite inferior de esta categoría no está muy bien definido, 
pero es más grande que 3 nm; Modo Aitken: Partículas con diámetro 10 nm < dp <100 nm. Se 




originan de nucleación de vapor o crecimiento de partículas preexistentes debido a la 
condensación; Modo Acumulación: Partículas con diámetro 0,1 µm < dp <1 µm. El límite 
superior coincide con un mínimo de la distribución total del volumen de partículas. Las 
partículas en este modo se forman con la coagulación de partículas más pequeñas o la 
condensación de constituyentes de vapor. El tamaño de las partículas no aumenta en esta 
categoría con el crecimiento de condensación. Además, los mecanismos de eliminación de 
partículas en esta categoría son muy lentos y, como resultado, hay una acumulación de 
partículas; Partículas Ultrafinas: Contiene partículas en los modos Aitken y nucleación; 
Partículas Finas: Incluye los modos de nucleación, Aitken, acumulación y partículas entre 1 – 
2,5 µm; Partículas Gruesas: Partículas con diámetro entre 2,5 - 10 µm. 
 
Figura 2. Distribuciones típicas de número y volumen de partículas atmosféricas con los 
diferentes modos. Fuente: (Seinfeld y Pandis, 2016) 
Cabe resaltar que la distribución de tamaño de las partículas es un parámetro importante, 
ya que determina la dinámica de los aerosoles en la atmósfera, su transporte, deposición y tiempo 




de residencia, es decir, que puede permanecer suspendido durante minutos o semanas y, en 
última instancia, se elimina a través de procesos que implican deposición seca y húmeda (Stanek 
y Brown, 2019). Además, las fuentes locales, así como las condiciones meteorológicas y 
topográficas, pueden influir fuertemente en el grado de variabilidad espacial del PM (Gordon et 
al., 2014). 
Los estudios sobre la variación espaciotemporal de PM son importantes porque evidencian 
la afectación, en cuanto al nivel de exposición, de una población y proporciona información 
sobre la formación de PM en la atmósfera. Así mismo, los datos simultáneos de PM y otros 
contaminantes gaseosos brindan datos relevantes sobre la generación de PM atmosférico 
secundario (Adhikari, 2020b). 
La contaminación del aire por PM puede ser clasificada en dos componentes principales: 
PM primario, emitido directamente a la atmósfera por fuentes de contaminación como la 
industria, plantas de energía eléctrica, autobuses diesel y automóviles, y PM secundario, formado 
en la atmósfera a partir de gases primarios contaminantes, como el dióxido de azufre y los gases 
de óxido de nitrógeno (Thurston, 2016a).  
Cabe resaltar que el proceso de formación de PM secundario se da mediante los procesos 
de conversión gas-partícula, donde las moléculas de gas son transformados a partículas sólidas o 
líquidas; este proceso depende de las condiciones de presión, temperatura y humedad relativa, así 
como la propia concentración del vapor (Vallero, 2014). 
El material particulado también puede ser de origen antropogénico, como los residuos de 
núcleos de combustión muy pequeños de la combustión de combustible, polvo de cemento, 
polvo de sílice de chorro de arena y polvo de suelo movilizado por las prácticas de cultivo 
(Harrison et al., 2016). Mientras que el material particulado de origen natural incluyen bacterias, 




esporas bacterianas, esporas de hongos y polen y pueden considerarse contaminantes cuando 
contribuyen a problemas respiratorios (Manahan, 2013). 
Los principales efectos en el ambiente asociados a contaminación por material particulado 
atmosférico lo constituyen: 1. Deterioro en la visibilidad; 2. Daño ambiental; 3. Daño a la salud y 
4. Daño sobre materiales (EPA, 2018). Además, existen efectos directos en las interacciones del 
clima (Qu et al., 2020), debido a las alteraciones en el equilibrio del balance radiativo de la 
tierra/atmósfera a través de la abosorción o dispersión de la radiación (Zhao et al., 2015). 
El deterioro de la visibilidad es atribuido principalmente a la dispersión y absorción de luz 
visible por partículas suspendidas (Zhao et al., 2013), por ejemplo, los riesgos en el ecosistema 
incluyen una disminución de la visibilidad debido a la neblina causada por partículas finas 
(Vallero, 2014). Los daños ambientales asociados a contaminación por PM incluyen 
acidificación de ríos y arroyos, cambio en el balance nutricional de las aguas costeras y grandes 
cuencas fluviales, reducción de nutrientes en el suelo, daños en bosques y cultivos agrícolas, 
daños en la diversidad de los ecosistema y contribución a los efectos de la lluvia ácida (EPA, 
2018). 
También se pueden encontrar efectos adversos debido al transporte de larga distancia de 
PM, como el polvo del Sahara que transporta bacterias y hongos causantes de enfermedades que 
se han asociado con la destrucción de los arrecifes de coral en el Mar Caribe (Vallero, 2014). 
Asimismo, se presenta el efecto de aumento de núcleos de condensación de nubes disponibles, 
debido al incremento de aerosoles antropogénicos, lo que recibe el nombre de albedo de nubes o 
efecto Twomey (Lazaridis, 2011; Manahan, 2013). 
En las últimas décadas, numerosos estudios epidemiológicos han investigado la relación 
entre contaminación del aire por PM y múltiples afectaciones a la salud, tales como 




enfermedades respiratorias (Guan et al., 2016; DeVries et al., 2017; Hehua et al., 2017), 
cardiovascular (Cai et al., 2016; Luben et al., 2017), resultados adversos en el embarazo (Liu et 
al., 2017;  Li et al., 2017) y mortalidad (Achilleos et al., 2017; Di et al., 2017; Wang et al., 
2017). 
Los parámetros clave para evaluar los impactos del material particulado atmosférico son el 
número de partículas, su tamaño (que determina el grado de penetración en el sistema torácico), 
el volumen, el área de superficie y las distribuciones de masa, y su composición (Stanek et al., 
2011; Rohr y Wyzga, 2012). Además, también es estudiado el factor de infiltración de partículas, 
que describe la penetración de partículas exteriores en el ambiente interior, y el factor de 
exposición ambiental, que representa la fracción de partículas exteriores a las que las personas 
están realmente expuestas (Shahid et al., 2016; Shi et al., 2017).  
El PM también es considerado como un contaminante importante en el deterioro de 
infraestructuras debido a las reacciones químicas en la superficie (Lazaridis et al., 2018),  por lo 
que el estudio de los efectos corrosivos del PM ha sido un parámetro de gran interés, 
especialmente en áreas urbanas con denso tráfico vehicular (Ferm et al., 2006). 
Características del PM10 y PM2.5. 
El PM se divide en dos grandes grupos: partículas gruesas y finas. La partícula gruesa se 
refiere a todos los PM con su diámetro aerodinámico entre 2,5 µm y 10 µm (PM2.5-10) (He et al., 
2017). Las partículas finas corresponden a todas aquellas con diámetro aerodinámico menor a 
2,5 µm (PM2.5).  
Las concentraciones atmosféricas del PM2.5–10 a menudo están dominadas principalmente 
por la abrasión primaria (por ejemplo, polvo de la carretera) y procesos de trituración, así como 
de suelos y pólenes transportados por el aire (Gordon et al., 2014). Otras fuentes externas de 




partículas gruesas incluyen las de la construcción, la agricultura y las actividades mineras 
(Thurston, 2016a). 
Tanto el PM2.5 primario como el secundario provienen principalmente de procesos de 
combustión relacionados con el transporte, la generación de energía y la industria. Los 
componentes de PM2.5 incluyen sulfatos, nitratos, carbono elemental y orgánico, metales y 
material cortical (Thurston, 2016a). De estos constituyentes, el carbono particulado atmosférico, 
comúnmente llamado carbono negro (BC, por sus siglas en inglés), es directamente emitido por 
combustión incompleta de combustibles carbonosos (combustibles fósiles, biomasa y residuos 
agrícolas e incendios forestales) (Limon–Sanchez et al., 2011). Debido a sus buenas propiedades 
adsorbentes, el carbono puede ser portador de gases y otros contaminantes particulados 
(Manahan, 2013). Además, absorbe la radiación solar entrante, calienta la atmósfera y produce 
un efecto de calentamiento en contraste con otros aerosoles (sulfatos, etc.) que reflejan las 
radiaciones solares que conducen a un efecto de enfriamiento (Bibi et al., 2017). 
También se ha demostrado que el PM, especialmente partículas con un diámetro 
aerodinámico <2,5 µm, puede incluir varios químicos cancerígenos adsorbidos en sus superficies 
que causan estrés oxidativo pulmonar y sistemático, inflamación crónica y progresión de la 
aterosclerosis (de Paula Ribeiro et al., 2020; Riggs et al., 2020; Xu et al., 2020).  
Ozono Troposférico 
El ozono a nivel del suelo, es un contaminante secundario formado en la atmósfera a través 
de reacciones fotoquímicas que involucran óxidos de nitrógeno, compuestos orgánicos volátiles 
(VOC por su sigla en inglés), metano (CH4) y el monóxido de carbono (CO) (Suh et al., 2018; 
Maji et al., 2019). Adicionalmente, el CO también puede reaccionar con NOx para formar O3, 




pero la reacción es menos eficiente y rara vez es un contribuyente importante a los impactos que 
ocasiona en la salud (Holloway y Sanderfoot, 2019). 
El O3 tiene la misma estructura química, ya sea que se encuentre en la estratosfera o en la 
troposfera y puede considerarse "bueno" o "malo", dependiendo de esta ubicación  (Thurston, 
2016a). El ozono "bueno" se forma naturalmente en la estratosfera, formando una capa 
protectora alrededor del globo que absorbe los rayos ultravioleta más dañinos del sol. En la 
superficie, sin embargo, la presencia de ozono no es en gran medida natural, y puede provocar 
efectos adversos para la salud humana cuando se respira (Cerón-Bretón et al., 2015; Breitner et 
al., 2016; Thurston, 2016). 
El O3 es fundamental para la química de la troposfera debido a su papel en el inicio de los 
procesos de oxidación fotoquímica mediante reacción directa, fotólisis y las reacciones 
posteriores de los fotoproductos para formar el radical hidroxilo (Monks, 2005).  
El ozono troposférico se forma a través de la reacción de los contaminantes emitidos por 
las instalaciones industriales, los servicios eléctricos y los vehículos de motor (Armenta y de la 
Guardia, 2016). Los productos químicos que son precursores de la formación de ozono también 
pueden ser emitidos por fuentes naturales, en particular los árboles y otras plantas (EPA, 2016). 
Las concentraciones de ozono generalmente aumentan al incrementar la temperatura y disminuye 
al aumentar la humedad relativa (Li et al., 2017). 
Se produce por la reacción de una molécula de oxígeno (O2) con un átomo de oxígeno, que 
se origina a partir de la fotólisis del NO2 por la radiación solar ([R1]) y la reacción posterior de 
los átomos de oxígeno del estado fundamental, O (3P), con oxígeno molecular ([R2]) (Li et al., 
2017): 
 




𝑁𝑂2 + ℎ𝑣 → 𝑁𝑂 + 𝑂(
3P)    (R1) 
𝑂(3P) + 𝑂2 +𝑀 → 𝑂3 +𝑀     (R2) 
Una vez formado, el O3 puede eliminarse de la atmósfera a través del proceso de 
deposición en seco y la reacción de valoración de NO [R3] (Harrison y Kinnersley, 2003; Wang 
et al., 2017; Xiaolan Li et al., 2017).  
𝑂3 + 𝑁𝑂 → 𝑁𝑂2 + 𝑂2    (R3) 
Además, El O3 es un contaminante que se transporta a largo alcance, pero su formación es 
bastante lenta dentro de la atmósfera. Por lo tanto, sus concentraciones son muy bajas cerca de 
las fuentes de precursores, pero son más altas a grandes distancias a favor del viento (Harrison y 
Kinnersley, 2003). Muchas áreas urbanas tienen altos niveles de ozono durante los meses más 
cálidos (con más horas de luz solar), pero incluso las áreas rurales también están expuestas a 
mayores niveles de ozono en verano porque los vientos pueden transportar el ozono (y los 
contaminantes precursores que lo forman) a cientos de millas de distancia de su fuente original 
local (Thurston, 2016). 
Las diferencias urbanas a rurales en el ozono aludidas anteriormente y observables en 
muchas partes del mundo surgen porque las nuevas emisiones de óxido nítrico del tráfico vial 
reaccionan con el ozono, suprimiendo su concentración (Harrison y Kinnersley, 2003). 
 El ozono tiene múltiples impactos en el medio ambiente, particularmente en la formación 
de smog fotoquímico (Geddes et al., 2012), la vegetación sensible (Booker et al., 2009; Fenger, 
2009; Burney et al., 2014), el cambio climático (Jacob y Winner, 2009), y la degradación de los 
materiales a escala local y regional (Kambezidis y Kalliampakos, 2013). Los efectos nocivos 
sobre la vegetación sensible radica principalmente en afectaciones significativas en el 
crecimiento de los árboles, en la vegetación en general y en cultivos importantes como el trigo, la 




soja y el arroz (Armenta y de la Guardia, 2016). Aunque el ozono troposférico tiene muy poco 
efecto en la química del agua directamente, puede cambiar la biodiversidad al estresar las plantas 
ribereñas y parcialmente sumergidas o dañar a los animales que respiran aire (Vallero, 2014). 
Adicionalmente, el ozono troposférico es un contaminante del aire de gran preocupación 
pública, ya que afecta la salud humana (WHO, 2013; Kumar et al., 2015). El NAAQS para el 
ozono se estableció sobre la base de sus efectos sobre el sistema respiratorio humano, debido a 
sus principales afectaciones en las membranas mucosas respiratorias, otros tejidos pulmonares y 
las funciones respiratorias (Suh et al., 2018). Respirar ozono puede desencadenar una variedad 
de problemas de salud, particularmente para niños, ancianos y personas de todas las edades que 
tienen enfermedades pulmonares como el asma (Raherison y Filleul, 2002; Jaffe y Wigder, 2012; 
Armenta y de la Guardia, 2016). Los efectos adversos del O3 también pueden manifestarse como 
resultados clínicos más graves, como ingresos hospitalarios, visitas a la sala de emergencias, 
enfermedades crónicas y posiblemente la muerte (Suh et al., 2018). 
Las exposiciones a corto plazo al ozono causan disminuciones de la función pulmonar, 
síntomas respiratorios, inflamación pulmonar, daño epitelial y permeabilidad, y aumentan la 
capacidad de respuesta de las vías respiratorias (Gordon et al., 2014). Además, se asocia con 
mortalidad prematura (EPA, 2016). En general, la evidencia muestra que tanto la exposición al 
ozono a corto como a largo plazo a concentraciones ambientales está asociada con la morbilidad 
respiratoria y la mortalidad prematura (Jerrett et al., 2009; Gordon et al., 2014; Bedada et al., 
2016; Vicedo-Cabrera et al., 2020). 
La meteorología y la contaminación del aire  
El estudio de las variables meteorológicas y su relación con la contaminación del aire es 
importante ya que condicionan significativamente las transformaciones físicas y químicas de los 




contaminantes atmosféricos (Ohara, 2019). A través de procesos de dispersión y velocidad de 
transporte asociado con la turbulencia y los vientos de la capa límite se pueden ver afectadas las 
concentraciones de contaminantes del aire (Muñoz, 2012).   
Grundström (2015) menciona que condiciones de velocidad del viento y la inversión 
térmica también afectan notablemente el grado de acumulación de contaminantes atmosféricos 
cerca de las fuentes de emisión, como el tráfico en ambientes urbanos. Un estudio observó que 
muchas ciudades costeras experimentan episodios de contaminación del aire, a menudo 
relacionados con altas emisiones de contaminantes y/o malas condiciones de dispersión (Russo et 
al., 2016). Estos episodios podrían estar relacionados al estancamiento que se origina en la 
medida que cambian las direcciones del viento. Los fuertes y prolongados eventos de brisa 
marina o de la bahía pueden transportar una gran cantidad de contaminación del aire urbano 
desde la capa límite planetaria hacia la troposfera libre, donde los contaminantes tienen una vida 
útil más larga y son susceptibles al transporte a gran distancia en alta mar (Tzortziou et al., 
2018). 
La precipitación también es una variable que contribuye al efecto lavado de la atmósfera y 
resulta en la remoción de los contaminantes hasta cierto punto, siendo más claro en las primeras 
precipitaciones (Kwak et al., 2017). Aunque también se puede evidenciar un deterioro en la 
calidad de aire debido a que las fuertes precipitaciones ocasionan un aumento de la congestión 
del tráfico y disminusión de la velocidad del vehículo (Kwak et al., 2017). 
En cuanto a variables meteorológicas que influyen en contaminación fotoquímica, la 
radiación solar, la temperatura y la cobertura de nubes afecta los rangos de reacciones 
fotoquímicas y emisiones de compuestos orgánicos volátiles biogénicos. Además, las 
condiciones de altas precipitaciones están asociadas a niveles bajos de ozono troposférico (O3). 




Entre tanto otros parámetros meteorológicos como la velocidad del viento y la altura de capa de 
mezcla determinan la dispersión de O3 y sus precursores en la capa límite (Zhang y Kim Oanh, 
2002).  
Cabe resaltar que la presencia de eventos climáticos en determinadas regiones puede 
afectar a escala local y regional la intensidad de las precipitaciones, como lo es el fenómeno del 
“Niño” y la “Niña”. Fenómenos como estos generan una variabilidad en la meteorología de la 
zona afectada y consecuentemente tiene un impacto sobre el comportamiento de los 
contaminantes atmosféricos. En el caso del fenómeno del “Niño” se genera cada cierto número 
de años por el calentamiento del oceáno Pacífico y ocasiona una disminución pronunciada en la 
cantidad de precipitación. Por otro lado, el fenómeno de la “Niña” se caracteriza por el aumento 
considerable de lluvias, seguida por una disminución de la temperatura (SIAC, 2020). 
Es por esto que el estudio de la influencia de las condiciones meteorológicas sobre la 
contaminación del aire permite una amplia comprensión de la variación espaciotemporal de los 
contaminantes atmosféricos (Ling et al., 2014; Tian et al., 2019b). Especialmente, los 
contaminantes atmosféricos responsables del calentamiento atmosférico y la formación de 
partículas, ya que pueden afectar la meteorología y el clima (Seinfeld y Pandis, 2006; Manahan, 
2013). 
Igualmente es importante destacar que la estabilidad de la atmósfera es dependiente del 
perfil vertical de la temperatura y la humedad del aire (Hu, 2015). Las condiciones de estabilidad 
e inestabilidad de la atmósfera determinan la capacidad de esta para mezclar y dispersar los 
contaminantes, aunque también determinan las condiciones de turbulencia en la atmósfera y la 
formación de nubes (Mason y Thomson, 2015). 
  




Estado del Arte 
La evaluación espaciotemporal de contaminantes atmosféricos criterio posee una amplia 
literatura. La comprensión de estas características es de gran importancia cuando se trata de 
tomar medidas para abordar la contaminación del aire en un sitio específico, con el objetivo de 
reducir los riesgos para la salud asociados con dicha contaminación. Además, permite un análisis 
certero sobre los procesos de emisión, tiempo de residencia del contaminante en el aire y 
procesos de transporte y dispersión (Adhikari, 2020). En este sentido es importante destacar que 
estos procesos son muy influenciados por las condiciones meteorológicas, como el viento, la 
lluvia, entre otros (Elminir, 2005; Kulshrestha et al., 2009; Paralovo et al., 2019).  
Diferentes investigaciones se han desarrollado a lo largo de los años en este campo 
suscitadas por los ampliamente citados reportes del impacto de la contaminación del aire sobre la 
salud (Polichetti et al., 2009; Kang et al., 2012; Guttikunda y Goel, 2013; Yang et al., 2020) y la 
contaminación ambiental.  
Entre estos estudios, Yang et al. (2019) adelantaron un análisis exhaustivo de seis 
contaminantes del aire PM2.5, PM10, CO, SO2, NO2 y O3 en el oeste de China. Las características 
espaciotemporales de los contaminantes del aire, su relación con los factores meteorológicos y 
las fuentes de emisión, y la eficiencia de las estrategias de control de emisiones para la región, 
también fueron analizados en este estudio. Según observaciones horárias en 23 sitios en el oeste 
de China entre junio de 2016 y mayo de 2017, las concentraciones de la mayoría de los 
contaminantes fueron más altas fuera de la meseta tibetana, más bajas en verano y más altas en 
invierno, con la excepción de O3. Esto se debió en parte a que las condiciones meteorológicas en 
invierno fueron las más desfavorables para la dispersión y dilución de contaminantes que otras 
estaciones. 




Wang et al. (2014) examinaron las variaciones espaciales y temporales de PM2.5, PM10, 
CO, SO2, NO2 y O3 en 31 ciudades capitales de China entre marzo de 2013 y febrero de 2014 
utilizando datos por hora publicados por el Ministerio de Protección del Medio Ambiente (MEP). 
Las concentraciones medias anuales de PM2.5 y PM10 excedieron los estándares chinos de calidad 
del aire ambiente (CAAQS), los estándares de grado I (15 y 40 μg/m3 para PM2.5 y PM10, 
respectivamente) para todas las ciudades, y solo Haikou, Fuzhou y Lasa cumplieron con los 
estándares CAAQS Grado II (35 y 70 μg/m3 para PM2.5 y PM10, respectivamente). Las 
concentraciones observadas de PM2.5, PM10, CO y SO2 fueron más altas en las ciudades ubicadas 
en la región norte que en las regiones oeste y sureste. Los resultados de su investigación indican 
que el número de días de incumplimiento fue mayor en el invierno, pero los días de alta 
contaminación también se observaron con frecuencia en la región sureste durante el otoño y en la 
región occidental durante la primavera.  
Wang et al. (2018) examinaron las variaciones espaciotemporales de las concentraciones 
de SO2, CO, NO2, O3, PM2.5 y PM10 y sus fuentes asociadas en tres capitales provinciales del 
norte de China entre 2014 y 2015. Se encontró que las concentraciones de contaminantes del aire 
durante la temporada de calefacción fueron significativamente más altas que las de la temporada 
sin calefacción, con la excepción de O3. Además, la temporada de calefacción con y sin 
tormentas de polvo se dividió en temporada de aerosoles y temporada de tormentas de viento, 
respectivamente. Durante la temporada de tormentas de viento, las concentraciones de partículas 
se volvieron predominantes, mientras que las de los contaminantes gaseosos disminuyeron. La 
mayor contribución de las partículas y los contaminantes gaseosos migraron a tormentas de 
polvo y descargas de la industria a base de combustibles fósiles, respectivamente. Los resultados 
de este estudio son útiles para comprender la influencia de las actividades antropogénicas y 




naturales durante la temporada de calefacción, lo que puede mejorar la eficacia de abordar la 
contaminación del aire de una manera más amplia. 
Zhao et al. (2018) estudiaron las variaciones espaciotemporales de seis contaminantes 
atmosféricos de criterio y factores de influencia en los conglomerados de la ciudad de la cuenca 
de Sichuan en función de las concentraciones horarias en tiempo real de PM2.5, PM10, SO2, NO2, 
CO y O3 y datos meteorológicos de rutina durante los años 2015 a 2017. En ese estudio 
identificaran variaciones en cada una de las ciudades acorde a su ubicación en la cuenca, la 
ubicación de la fuente, como industrias y vehículos, la ubicación topográfica del punto de 
muestreo y las condiciones climáticas y sus relaciones con las concentraciones y los 
contaminantes. 
Lee et al. (2011) estudiaron el origen y las condiciones meteorológicas favorables para 
concentraciones de PM10 en Seúl (Corea del Sur). Su análisis sugiere que alta presión anómala 
sobre Corea del Sur y baja presión anómala sobre las regiones fuente de contaminantes favorecen 
tanto el transporte de nivel superior desde las regiones de origen externo como la acumulación 
local de PM10 atmosférico en Seúl. Vellingiri et al. (2015) monitorearon las concentraciones de 
PM10 y PM2.5 en Yongsan, Seúl. Los resultados del análisis temporal arrojaron valores pico para 
los meses de enero y septiembre. La existencia de fuertes correlaciones entre las concentraciones 
de PM y algunos contaminantes gaseosos (por ejemplo, CO, SO2 y NOx) indicaba el carácter 
común de los procesos fuente contribuyentes, como el tráfico y las emisiones industriales. 
Ahmed et al. (2018) analizaron la variabilidad espaciotemporal de los contaminantes del 
aire en Egipto utilizando promedios mensuales de la red de monitoreo de la calidad del aire entre 
2011 y 2015, tomando como contaminantes el PM10, NO2 y SO2.  Los resultados muestran que el 
área del centro de la ciudad tiene los niveles más altos de contaminantes. En cuanto a la 




dimensión temporal, los valores más altos se representan durante el mes de febrero en 
comparación con el resto del año. Además, la investigación sugiere que Egipto sufre un grave 
problema en lo que respecta a las concentraciones de PM10 para el área y el período de estudio 
que excede extremadamente las directrices de la OMS. 
Dadhich et al. (2018) evaluaron la calidad del aire en diferentes barrios de la ciudad de 
Jaipur, India. Los datos de seis estaciones de monitoreo fijas se obtuvieron de la Junta Central de 
Control de la Contaminación (CPCB por sus siglas en inglés) y la Junta de Control de la 
Contaminación de Rajasthan (RPCB por sus siglas en inglés) y también se analizaron las 
relaciones entre la calidad del aire y los parámetros meteorológicos locales. Se encontró que 
material particulado suspendido (SPM) y PM10 son los principales contribuyentes al deterioro de 
la calidad del aire en la ciudad de Jaipur, mientras que las concentraciones de NOX y SO2 estaban 
por debajo de los estándares de CPCB. Los resultados muestran que las concentraciones de 
contaminantes del aire son altas en invierno y verano en comparación con el monzón. La 
distribución espaciotemporal del Índice de calidad del aire (AQI) muestra claramente la severa 
contaminación del aire en Vidhyadhar nagar, líneas civiles, Hawa Mahal, Kishanpole y el área de 
Aadarsh Nagar de la ciudad de Jaipur. Se observó una autocorrelación positiva entre el AQI y la 
humedad relativa, seguida de la temperatura y la velocidad del viento, lo que indica que la 
estacionalidad y las condiciones climáticas afectan significativamente la calidad del aire 
ambiente.  
En América Latina también se han llevado a cabo diversos estudios sobre la temática. Toro 
et al. (2014) estudiaron las tendencias a largo plazo y la variabilidad espacial de las 
concentraciones de PM2.5 y PM10 en el período comprendido entre 2000 y 2012 en el Área 
Metropolitana de Santiago de Chile. Los grandes niveles de PM observados durante la estación 




fría (abril-septiembre) en comparación con la estación cálida (octubre-marzo) pueden explicarse 
por las condiciones meteorológicas y el aumento de las emisiones. A pesar de la mejoría en la 
calidad del aire a través del tiempo, los autores reportan que aún se siguen excediendo los límites 
de concentraciones para estos contaminantes. 
Zeri et al. (2011) utilizaron series de tiempo de contaminantes y variables climáticas 
medidas en cuatro sitios en la ciudad de Río de Janeiro, Brasil, entre 2002 y 2004, para 
caracterizar las relaciones temporales y espaciales de la contaminación del aire. Las 
concentraciones de partículas (PM10), dióxido de azufre (SO2) y monóxido de carbono (CO) se 
compararon con los estándares nacionales e internacionales. El promedio anual de PM10 fue 
superior al estándar establecido por la OMS en todos los sitios y las medias de 24 h excedieron 
los estándares en varias ocasiones en dos sitios. SO2 y CO no excedieron los límites. La 
temperatura del aire y el déficit de presión de vapor presentaron las correlaciones más altas con 
las concentraciones de contaminantes. Las concentraciones de SO2 y CO no se correlacionaron 
entre los sitios, lo que sugiere que las fuentes locales son más importantes para esos 
contaminantes en comparación con PM10. 
En Colombia se han realizado distintos estudios, dirigidos a evaluar dispersión de las 
emisiones de tráfico (Henao et al., 2020), analizar las concentraciones de fracciones particulares 
de PM10 (carbón elemental – EC y carbón orgánico – OC) (Ramírez et al., 2018) y 
caracterización geoquímica (Ramírez et al., 2020), desarrollar inventario de emisiones (Pachón et 
al., 2018), desagregación espacial y temporal del inventario de emisiones de CO y PM10 de 
vehículos en ruta (Gómez et al., 2018) y otros gases como compuestos orgánicos volátiles, no 
metano (NMVOC), metano, y SOx (González et al., 2017). Estudios relacionados con las 
concentraciones y variaciones espaciotemporales de los contaminantes criterio y la influencia de 




variables meteorológicas, fueron reportados por Franceschi et al. (2018), quienes utilizaron 
algoritmos de extracción de datos para establecer las variables meteorológicas más influyentes en 
la contaminación atmosférica de Bogotá y para desarrollar modelos de previsión de PM10 y PM2.5 
que ayuden a las autoridades locales a prevenir la exposición humana a altos niveles de 
contaminación. Para lograr los principales objetivos, se reunieron datos entre 2010 y 2015 de 13 
estaciones locales en una red de vigilancia. Se realizó un análisis de calidad de datos para 
determinar las estaciones más y menos contaminadas. Las estaciones Kennedy y Parque Simón 
Bolívar fueron seleccionadas como las estaciones más y menos contaminadas, respectivamente, 
para utilizarlas para desarrollar los modelos de pronóstico. 
Hernandez et al. (2019) analizaron las mediciones del aire ambiente en dos ciudades 
medianas de los Llanos Colombianos ubicadas a 266 km de distancia, durante abril-mayo de 
2015, justo después del final de la estación seca en Colombia, pero cuando todavía había una 
gran actividad de incendios en Venezuela. Las concentraciones promedio de PM10 observadas 
durante 24 horas en las dos ciudades fueron inesperadamente altas (hasta 112 μg/m3). Si se 
considera el tamaño relativamente pequeño de las ciudades, y la baja actividad industrial y de 
tráfico rodado, las tendencias fueron muy similares, lo que indica una fuente remota común.  
Cujia et. al (2019) estimaron observaciones faltantes y ajustaron modelos predictivos para 
las concentraciones medias mensuales de PM10, en la ciudad de Santa Marta. Los resultados de 
modelación indicaron que las concentraciones de PM10, con su estacionalidad, tienden a ser más 
altas en los primeros meses del año.  
Agudelo-Castañeda et al. (2020), llevaron a cabo una evaluación espacial de la relación 
entre NO2 con la carga de tráfico en la ciudad de Barranquilla. Se encontró que la correlación fue 




mayor con el tráfico máximo que con la carga de tráfico y las concentraciones de este 
contaminante no excedieron los límites locales para exposición anual. 
A pesar del creciente cuerpo de la literatura a nivel nacional (incluyendo estudios 
enfocados al impacto de la calidad del aire sobre la salud (García-Ubaque, Garcia-Ubaque y 
Vaca-Bohórquez, 2011; Rodríguez-Villamizar et al., 2018)), es importante mencionar que la 
mayoría de ellos se han realizado en el interior del país en ciudades como Bogotá, Medellín, 
Manizales y sus alrededores. En la región caribe, a nivel urbano no se reportan investigaciones 
que consideren evaluaciones a largo plazo de la variación espaciotemporal de contaminantes 
atmosféricos. Razón por la cual se recalca la importancia del desarrollo de este tipo de estudios 
en la ciudad de Barranquilla, donde tampoco no se halló ningún registro científico publicado. 
Debido a esto, no se conoce la línea base de las concentraciones de los contaminantes 
atmosféricos criterio y tampooco se tiene conocimiento si en los últimos años el estado de la 
calidad del aire ha presentado mejorías o deterioro en el distrito de Barranquilla. 
Metodología 
Área de estudio 
Barranquilla (10° 59′ 16″N, 74° 47′ 20″O) está situada en el norte de Colombia. Se 
caracteriza por su clima tropical seco que se divide en dos períodos: seco (de diciembre a abril) y 
húmedo (de mayo a noviembre). El período seco se caracteriza por la presencia de fuertes 
vientos, mientras que para el período húmedo sucede lo contrario, escasez de vientos y se 
presenta un porcentaje alto de humedad (CIOH, 2010).  
Estas epocas climáticas pueden cambiar tanto en duración como en intensidad debido a la 
influencia del sistema americano de Monzones, las corrientes de vientos atmosféricos de bajo 
nivel y los eventos El Niño Oscilación del Sur, en su fase cálida (El Niño) y fría (La Niña) 




(Daniel et al., 2015). El promedio anual de temperatura de Barranquilla es de aproximadamente 
27,4 °C, con una humedad relativa promedio del 80% y una precipitación promedio anual de 824 
mm (CIOH, 2010). 
La ciudad tiene una población aproximada de 1,2 millones de habitantes y un parque 
automotor para el año 2019 distribuido de acuerdo a tipo de combustible en ACPM y Biodiesel 
(18.705), Gas Natural y Gasgasol (4.171), Gasolina (165.416) y otros (7.342) (Datos Abiertos, 
2020). La red de carreteras en la ciudad es de aproximadamente 9,8 millones de m2, de los cuales 
el 83% se considera en buenas condiciones (Ramírez et al., 2020). 
Barranquilla posee el tercer puerto fluvial más importante del país. Cubre dos rutas 
principales, la del río Magdalena (que comunica con el interior del país), y la del mar Caribe (por 
donde se comercian con Europa y Asia) (Bonilla, 2010). Otras de las fuentes, corresponden a las 
emisiones de las embarcaciones que arriban al puerto. Para el año 2018 arribaron a la Terminal 
Marítima y Fluvial de Barranquilla un aproximado de 651 motonaves, de las cuales 399 fueron 
de tipo container, 140 tipo granel y 112 tipo general. El 100% de las embarcaciones reportaron la 
utilización de combustible BFO (Bunker Fuel Oil por sus siglas en inglés) para el motor 
principal y las calderas. Para el caso del motor auxiliar 61% utilizaron combustible relativamente 
pesado y el 39% restante utilizó gasoleo (Montañez, 2019).  
El área de estudio, también se ve influenciado por episodios de quema de biomasa 
provenientes del Parque Isla Salamanca. Las principales razones por las que se presentan estos 
incendios forestales se debe a: preparación de terreno para uso agrícola, caza de animales y 
producción de carbón vegetal para comercialización. Blanco (2019) encontró que en las 
mediciones ambientales de BC (Black Carbon por sus siglas en inglés) cuanda impactadas por la 
quema de biomasa coincidieron principalmente con los incendios observados en el Parque Isla 




Salamanca. Tal contribución se recibió en la zona de muestreo debido a la dirección 
predominante del viento. 
La actividad económica de Barranquilla es dinámica y se centra, principalmente, en la 
industria, el comercio, las finanzas y los servicios: incluyendo alimentos y bebidas (36%), 
productos químicos y farmacéuticos (20%), metalurgia (13%), refinación de petróleo (8%), 
minerales no metálicos (5%) y otros (18%); la mayoría de estas industrias están ubicadas cerca 
del río Magdalena (Ramírez et al., 2020). 
 Datos de calidad de aire 
Las concentraciones de PM10, PM2.5 y O3 utilizadas para el desarrollo del presente estudio 
fueron suministrados por el Establecimiento Público Ambiental de Barranquilla (EPA 
Barranquilla Verde), para sus tres estaciones de monitoreo (Policía, Tres Avemarías y Móvil) 
(Figura 3 y Tabla 1). Fueron considerados resultados comprendidos entre marzo de 2018 hasta 
junio de 2019. Estas estaciones de calidad del aire se encuentran ubicadas estratégicamente en el 
área norte, centro-norte histórico y sur de la ciudad (Barranquilla Verde, 2020).  





Figura 3. Ubicación de las estaciones de monitoreo en la ciudad de Barranquilla. Fuente: Autor 
(2020) 
No se tuvieron en cuenta los contaminantes CO, SO2, NO, NO2 y NOx debido a que en 
gran parte del período de estudio los equipos no presentaban un buen funcionamiento, sea por 
problemas en la calibración o no operación de los equipos. Igualmente muchos datos no fueron 
considerados por presentar concentraciones debajo del límite de detección de los equipos. 
Tabla 1.  
Ubicación y Características de las Estaciones de Monitoreo 
Estación Coordenadas Características 
Escuela de Policía 
Antonio Nariño 
(Policía) 
Latitud:10°58’55.89” N – 
Longitud: 74°47’17.73” 
O 
Cercanía a carretera intermunicipal 
principal. Alta densidad de tráfico 
vehicular y alta carga de  
contaminación industrial  





Latitud: 11°1’12,95” N – 
Longitud: 74°48’28.54” 
O 
Ubicada en el centro-norte 
histórico, zona residencial. Algunas 
carreteras principales alrededor del 
parque 
Móvil 
Latitud: 11°1’9.61” N – 
Longitud: 74°51’1.61” O 
Situada al norte de la ciudad, cerca 
de la ciudadela universitaria y de las 
principales vías 
interdepartamentales/ 
intermunicipales. Esta estación está 
cerca de la playa. 
Fuente: Adaptado de Barranquilla Verde (2020) 
  
Las técnicas de medición utilizadas en la determinación de los contaminantes por las tres 
estaciones de calidad del aire en la Red de Monitoreo de EPA Barranquilla Verde se presentan en 
la Tabla 2 y se describen a continuación: 
Monitor Beta Gauge: Para la medición de partículas el material es recolectado del aire 
ambiente y depositado en una cinta. Una fuente de rayos beta irradia esa muestra recolectada y la 
intensidad de los rayos beta es medida después de que éstos son atenuados por el material 
particulado. La intensidad es relacionada con la masa del material particulado depositada en la 
cinta, después de haber efectuado las respectivas correcciones debidas a la absorción de la cinta 
(Ministerio de Ambiente Vivienda y Desarrollo Territorial, 2008). 
Monitor UV Fotométrico: Es el procedimiento primario de referencia para la medida de 
ozono, debido a su exactitud y especificidad. Se basa en el principio de absorción de la radiación 
UV por las moléculas de ozono a una longitud de onda de 253,7 nm, tal y como se describe en la 
Ley de Beer-Lambert. El equipo cuenta con un módulo óptico, donde se encuentra la unidad 




fotométrica, un módulo neumático, un módulo electrónico y un módulo de adquisición y 
tratamiento de datos (Ministerio de Ambiente Vivienda y Desarrollo Territorial, 2008). 
Tabla 2.  





















Fuente: Barranquilla Verde (2020) 
Datos meteorológicos y Rosa de Vientos 
Los datos meteorológicos fueron obtenidos en las mismas estaciones de calidad del aire 
utilizadas para el presente estudio. Los parámetros meteorológicos incluyen la temperatura (°C), 
humedad relativa (%), dirección del viento (°), velocidad del viento (m/s), presión atmosférica 
(mmHg) y radiación solar (W/m2). Los diagramas de rosa de los vientos se construyeron para 
estudiar la influencia de la dirección y velocidad del viento en las concentraciones de PM10, 
PM2.5 y O3, en el período de estudio comprendido entre Marzo de 2018 – Junio de 2019. Para eso 
fue utilizado el software WRPLOT VIEW Versión 8.0.2.  
Procesamiento de datos y Análisis estadístico 
Las concentraciones promedio diarias y mensuales de contaminantes del aire se calcularon 
a partir de los datos horarios generados en los equipos. Las concentraciones fueron consideradas 




válidas siempre que el día presentaba 19 horas con concentraciones admitidas del contaminante 
evaluado (80% de los datos), cumpliendo con la guía de la EPA de los EE. UU. (EPA, 2008). Se 
realizó un análisis de sensibilidad donde se imputaron los datos faltantes utilizando el método de 
imputación de promedio móvil (Rodríguez-Villamizar, Rojas-Roa y Fernández-Niño, 2019). 
La análisis estadístico de los datos también se llevó a cabo para determinar si la base de 
datos era del tipo, la calidad y la cantidad adecuados para respaldar el uso previsto en el estudio 
(EPA, 2006). Para el análisis de la base de datos se establecieron los siguientes pasos: 
• Revisión preliminar de los datos: revisión de bitácora, revisión de banderas 
automáticas generadas por el equipo en las bases de datos, uso de representaciones 
gráficas para evaluar las características de los datos (histograma, caja de bigotes y gráfico 
de dispersión).  
• Determinación de las concentraciones: se organizaron los datos horarios de 
contaminantes atmosféricos y parámetros meteorológicos de acuerdo con cada día del 
período de monitoreo y se determinaron las concentraciones horarias, diarias y 
mensuales. 
• Revisión de distribución de datos: En esta sección se revisó la distribución de 
probabilidad de los datos para determinar adecuadamente el método estadístico de 
acuerdo con su naturaleza (datos paramétricos o no paramétricos). La prueba ejecutada 
fue la de Kolmogorov Smirnov. 
• Gráfico de serie de tiempo: Se graficó la serie temporal para cada uno de los 
contaminantes estudiados con el fin de observar el comportamiento a lo largo del período 
seleccionado. 




• Estadísticos descriptivos:  Determinación de las concentraciones máximas, 
mínimas, desviación estándar e intervalo de confianza de 95%. 
Variación espacial 
La base de datos corresponde a un k-sample, con lo cual comparan varias medias de 
población simultáneamente (EPA, 2006). Se utilizaron los datos validados del período 
comprendido entre Marzo de 2018 – Junio de 2019 para tres (3) estaciones de monitoreo de la 
calidad del aire en Barranquilla. El análisis de Kruskall-Wallis fue utilizado para calcular si 
existían o no diferencias estadísticamente significativas de las concentraciones de los 
contaminantes del aire entre los sitios de monitoreo.  
Serie temporal  
Para hacer la presentación de las características temporales, se determinó el promedio 
diario y mensual para todo el conjunto de datos validados de los contaminantes del aire (PM10, 
PM2.5 y O3) para las tres estaciones de monitoreo. El análisis de Kruskall-Wallis fue utilizado 
para calcular si existían o no diferencias estadísticas de las concentraciones en los días hábiles y 
no hábiles de los contaminantes atmosféricos. Igualmente fue determinado el perfil de 
comportamiento horario para cada uno de los contaminantes. 
Análisis de correlación 
Se evalúa la relación entre las concentraciones horarias de contaminantes del aire entre las 
tres estaciones. Además, la relación entre los contaminantes del aire y los parámetros 
meteorológicos. Los coeficientes de correlación que se usan ampliamente en el estudio de 
variables atmosféricas son: coeficiente de correlación de Pearson (Pateraki et al., 2012; Wang et 
al., 2014; Xie et al., 2015b; Batterman et al., 2016; Filonchyk et al., 2018a; Tian et al., 2019) y 




coeficiente de correlación de Spearman (Simon et al., 2015; Zhan et al., 2018; Rodríguez-
Villamizar et al., 2019).  
Para el análisis de los datos de este estudio, se utilizó el coeficiente de correlación de 
Spearman, ya que a pesar de que es calculado con la misma fórmula del coeficiente de Pearson, 
la correlación de Spearman es menos sensible a los valores extremos. Además, es una buena 
alternativa o complemento para el coeficiente de Pearson (EPA, 2006).  
Todos los análisis se completaron utilizando el paquete de software estadístico IBM SPSS 
Statistics 25 y la significancia estadística establecida fue valor de p < 0,05 (Rodríguez-Villamizar 
et al., 2019). 
Resultados y Discusiones 
 
Variación espacial de contaminantes 
 
El promedio de las concentraciones horarias de los contaminantes atmosféricos estudiados 
(PM10, PM2.5 y O3) en la ciudad de Barranquilla para el período comprendido entre Marzo de 
2018 hasta Junio de 2019 se encuentran resumidos en la Tabla 3. Para el caso de PM10 se 
encontró que la estación Móvil tuvo una media de 46,37 ±28,34 µg/m3, Policía 51,37 ±26,40 
µg/m3 y Tres Avemarías 39,68 ±23,95 µg/m3. En cuanto al PM2.5 se tiene registro de 
concentraciones promedio de 15,95 ±11,02 µg/m3 para la estación Móvil, 18,12 ±12,44 µg/m3 









Tabla 3.  
Promedio de las concentraciones de los contaminantes atmosféricos en Barranquilla (µg/m3) 
Estación Contaminante  N 
 
Mínimo Máximo Media 
Desv.  
Desviación 
Móvil PM10 9.980 0,50 253,19 46,37 28,34 
PM2.5 9.567 0,50 111,95 15,95 11,02 
O3 10.676 0,92 95,52 34,99 14,77 
  
 
   
  
 
   
Policía PM10 10.139 0,50 263,49 51,37 26,40 
PM2.5 8.546 0,50 102,83 18,12 12,44 
O3 8.786 0,92 92,74 26,56 14,41 
  
 
   
  
 
   
Tres Avemaría PM10 7.867 0,50 247,18 39,68 23,95 
PM2.5 8.725 0,50 99,53 15,10 10,28 
O3 9.122 0,92 91,44 33,63 12,12 
           
           
Fuente: Autor (2020) 
Conforme presentado en la Tabla 3, las mayores concentraciones de material particulado 
(PM10 y PM2.5) se registraron en la estación Policía, ubicada en el sector Sur de la ciudad. Eso 
ocure principalmente debido al transporte de las emisiones de las diferentes fuentes ubicadas en 
la zona urbana de Barranquilla (ubicada vientos arriba de la estación Policía). El área de estudio 
presenta como dirección predominante del viento desde el sector norte a sur (Anexo 7 - Figura 
11Figura 12 yFigura 13), lo que genera un transporte de las emisiones producidas en el casco 
urbano (tráfico vehicular, industrias, suelo resuspendido, entre cotras) y en el entorno (puerto, 
aerosoles marinos, quemas, entre otras). En secuencia se observan las mayores concentraciones 
para la estación Móvil, localizada en el norte de Barranquilla y por último la estación Tres 
Avemarías, que se encuentra en norte-centro histórico y está ubicada en un parque. La presencia 




de vegetación en este ultimo punto puede influir en la reducción de PM ya que puede actuar 
como barrera, dificultando el transporte y circulación de partículas (Gautam y Brema, 2020). 
Por último, el O3 registraron concentraciones promedias de 34,99 ±14,77 µg/m
3 para la 
estación Móvil, 26,56 ±14,41 µg/m3 para la estación Policía y 33,63 ±12,12 µg/m3 para la 
estación Tres Avemarías. Las mayores concentraciones de O3 se evidencian en la zona norte 
(estación Móvil y Tres Avemarías), mientras la menor concentración se observó en la estación 
Policía, en el sur de la ciudad. Eso posiblemente está asociado al consumo de este contaminante 
en el área urbana de la ciudad, ya que el NO, emitido principalmente por las fuentes móviles, 
reacciona químicamente con el O3 de manera a formar NO2. Es importante tener en cuenta que 
Barranquilla presenta direcciones del viento constantes, originadas desde el sector Norte (Anexo 
7), de manera que no se observan fuentes antropogénicas de precursores de O3 vientos arriba de 
las estaciones de monitoreo Móvil y Tres Avemarías. Eso puede ser un indicativo de que la 
fuente predominante de formación de O3 en esa región son las emisiones biogénicas generadas 
en el oceáno y el Parque Isla Salamanca. 
Aunque la distancia entre estaciones alcanza alrededor de unos 12 km (de Norte a Sur: 
estación Móvil a Tres Avemarías 4,7 km, estación Móvil a Policía 12 km y de estación Tres 
Avemarías a Policía 10,4 km), las emisiones de las fuentes de contribución de material 
particulado y ozono deben ser ampliamente evaluadas. Por lo tanto, se hace necesario la creación 
de inventarios de emisiones integrales de esta área urbana que permitan identificar fuentes 
específicas alrededor de los sitios de monitoreo, de manera a considerar las emisiones tanto de 
las fuentes fijas como de las fuentes móviles. Dey et al. (2018) también destacan que las 
variables meteorológicas (como el viento, por ejemplo) y las características de la capa límite 
influyen fuertemente en la química y la dispersión de contaminantes en la capa límite planetaria. 




Para la verificación de existencia o no de diferencias estadísticamente significativas entre las 
concentraciones promedio de contaminantes atmosféricos entre las estaciones de monitoreo se 
utilizó el análisis de Kruskal Wallis (Tabla 4). 
La prueba estadística para los contaminantes atmosféricos muestra que todos los ρ valores 
fueron <0,05, lo que significa que tales diferencias entre las estaciones de monitoreo son 
estadisticamente significativas. Estas, como se mencionó anteriormente, pueden estar asociadas a 
la influencia directa de diversas fuentes cercanas a las estaciones de calidad de aire y que 
resultan una variación espacial cuando se comparan entre si. Para el caso de PM10 se destacan 
principalmente la influencia de la actividades de construcción y suelo resuspendido; El PM2.5 por 
material de combustión que ha sido volatilizado y por formacion de partículas secundárias a 
partir de gases precursores (SO2, NOx y compuestos orgánicos). Y por último, la producción de 
O3 es más compleja porque depende de la dinámica de los precursores y velocidad de reacción 
fotoquímica (Blanchard y Tanenbaum, 2003; Motallebi et al., 2003). 
Tabla 4.  
Prueba Kruskal Wallis para evaluación espacial de PM10, PM2.5 y O3 en Barranquilla 










Tres Avemarías-Móvil 2194,703 121,807 18,018 0,000 
Tres Avemarías-Policía 4253,535 121,385 35,042 0,000 
Móvil-Policía -2058,832 113,920 -18,073 0,000 
PM2.5 
Tres Avemaría-Móvil 555,090 114,691 4,840 0,000 
Tres Avemaría-Policía 1928,948 117,913 16,359 0,000 
Móvil-Policía -1373,858 115,317 -11,914 0,000 
O3 
Policía-Tres Avemaría -4086,241 123,345 -33,128 0,000 
Policía-Móvil 4839,702 118,859 40,718 0,000 
Tres Avemaría-Móvil 753,461 117,653 6,404 0,000 
Se visualizan las significaciones asintóticas (pruebas bilaterales). El nivel de significación es de ρ<0.05  
Fuente: Autor (2020) 




Serie temporal de contaminantes atmosféricos 
Las gráficas de serie temporal de los contaminantes atmosféricos estudiados (PM10, PM2.5 
y O3) presentan las observaciones horarias de los datos durante el período de estudio 
comprendido entre Marzo de 2018 y Junio de 2019 (Figura 4, Figura 5 yFigura 6). 





Figura 4. Serie temporal de las concentraciones de PM10. Fuente: Autor (2020)





Figura 5. Serie temporal de las concentraciones de PM2.5. Fuente: Autor (2020)





Figura 6. Serie temporal de las concentraciones de O3. Fuente: Autor (2020)




En la serie temporal del PM10 (Figura 4) se evidencia que las mayores concentraciones 
registradas corresponden a los meses Junio (69,04 µg/m3 estación Móvil, 66,58 µg/m3 estación 
Policía y 76,75 µg/m3 estación Tres Avemarías) y Julio de 2018 (58,60 µg/m3 estación Móvil, 
62,49 µg/m3 estación Policía y 84,05 µg/m3 estación Tres Avemarías). Las concentraciones más 
bajas se encuentran entre los meses de Septiembre 2018 - Enero de 2019, siendo para la estación 
Policía de Octubre a Diciembre de 2018 (29,91 µg/m3, 38,90 µg/m3 y 49,60 µg/m3), estación 
Tres Avemarías de Septiembre a Noviembre de 2018 (32,28 µg/m3, 22,13 µg/m3 y 27,90 µg/m3). 
Mientras que la estación Móvil registra sus bajas concentraciones desde Noviembre de 2018 
hasta enero de 2019  (33,07 µg/m3, 38,55 µg/m3 y 38,50 µg/m3) (Anexo 1 - Tabla 7Tabla 8Tabla 
9). 
Para el caso del PM2.5 (Figura 5) la estación Policía no se observa una variación estacional 
mensual, mientras que las estaciones Móvil y Tres Avemarías acompañan el comportamiento del 
PM10 con concentraciones altas entre los meses de Mayo y Junio de 2018 (Anexo 1 - Tabla 
7Tabla 8Tabla 9). Ese comportamiento entre las dos ultimas estaciones, ubicadas en el sector 
Norte de Barranquilla y que están relativamente cerca (distantes 4,7 km entre si), posiblemente 
están presentando actividades y procesos similares que están afectando ambas fracciones de PM.  
Aunque las concentraciones más altas se registran en meses categorizados como período 
húmedo según la serie histórica de registros de precipitación, las precipitaciones registradas 
durante el período de este estudio son prácticamente nulas (3,6 mm para la estación Tres 
Avemarías, y para las dos estaciones restantes fue de 0 mm). También es importante mencionar 
que en el mes de Junio se intensificaron obras civiles a lo largo de toda la ciudad, tales como 
obras de canalización y adecuación de escenarios deportivos con motivo de los juegos 
Centroamericanos y del Caribe llevados a cabo en Barranquilla en 2018. Núñez (2019) señala 




que la influencia de las actividades de construcción corresponden a un 34% de las 
concentraciones de PM10 y un 12% para PM2.5.  
Para el caso del PM2.5, aunque mayo corresponde a uno de los meses de mayor 
precipitación (111,3 mm y 75 mm, para las estaciones Policía y Tres Avemarías, 
respectivamente), las lluvias también pueden influir en un efecto contrario a la eliminación de 
contaminantes atmosféricos. Eso ocurre debido a que el tráfico se paraliza y los vehículos 
disminuyen la velocidad, lo que consecuentemente contribuye a una mayor emisión de 
contaminantes (Kwak et al., 2017). 
Las quemas de biomasa que se presentan en el parque vía Isla Salamanca también pueden ser 
otra de las fuentes que influencia en las concentraciones de material particulado (PM10 y PM2.5). 
En el Anexo 2 - Figura 8 se muestra el número de alertas identificadas por el sistema Global 
Forest Watch para el período de estudio de la presente investigación. El mayor número de alertas 
fueron registradas entre los meses de Marzo – abril de 2019, con un total de alertas de 48 y 50, 
respectivamente. Otros meses que reportaron un alto número de alertas para este mismo año 
fueron en el período comprendido de diciembre 2018 a Febrero 2019 (Anexo 2 - Tabla 10). Estos 
datos coinciden con la temporada de sequía de la zona de estudio, la cual se caracteriza por la 
ausencia de lluvia y un alto régimen de velocidad del viento.   
En un estudio llevado a cabo en Barranquilla por Blanco (2019) en el período de Mayo – 
Junio de 2018 (período de lluvias), se reportó que las concentraciones de BC asociadas con la 
quema de biomasa representaron el 6% y otros 28% fueron asociados a fuentes mixtas (reciben 
contribución tanto de tráfico como de quema de biomasa). Por lo tanto, eso es un indicativo de 
que la contribución de quema de biomasa en las concentraciones de PM durante el período de 
sequía será aun más significativo en el área de estudio. 




Otra fuente que puede contribuir a las concentraciones de material particulado es el 
transporte a larga distancia de partículas provenientes del Desierto del Sahara. El 25 de junio de 
2018 se registraron tormentas de polvo, por lo que se puede suponer una posible influencia de 
transporte intercontinental de material particulado (Anexo 3 - Figura 9. Tormenta de polvo desde 
el Desierto de Sahara - Junio de 2018. Concentración mensual de la masa superficial de polvo 
(escala de concentración de <0,0 e-08 kg/m3 - ≥9,0 0 e-08 kg/m3). Fuente: Nasa Worldview, 
2020).  
Este es un fenómeno que ocurre anualmente, pero tradicionalmente la actividad del Desierto del 
Sahara aumenta a mediados de Junio, alcanzando sus picos a finales de este mes hasta mediados 
de agosto, cuando comienza a disminuir rápidamente (News, 2020).  
Colombia se encuentra en la zona ecuatorial del planeta, y debido a esto la zona de 
convergencia intertropical (ZCIT) generalmente pasa dos veces al año por el territorio 
colombiano. En Barranquilla, la ZCIT afecta principalmente la velocidad del viento, siendo más 
intensos en la temporada donde se encuentra más al sur (Noviembre – Abril) y menos intensos 
cuando se encuentra más al norte (Mayo – Octubre) (Barranquilla Verde, 2020). Debido a esto, 
la influencia de material particulado proveniente del Desierto del Sahara durante los meses de 
Mayo – Octubre impactan la parte norte del país (Región Caribe) (Petit et al., 2005), mientras 
que de Noviembre – Abril la influencia llega hasta la región amazónica (Koren et al., 2006). 
En el caso de las concentraciones de PM10 más bajas, las cuales se evidenciaron entre los 
meses de Septiembre - Diciembre de 2018 y Enero de 2019. El promedio aproximado para la 
estación Móvil fue de 41,29 µg/m3, estación Policía 42,86 µg/m3 y estación Tres Avemarías de 
30,80 µg/m3. Para PM2.5 se evidencian en el período correspondiente a Octubre - Diciembre de 
2018 para estación Móvil, Policía y Tres Avemaría con un promedio aproximado de 11,07 




µg/m3, 11,67 µg/m3 y 10,52 µg/m3, respectivamente (Anexo 1 - Tabla 7Tabla 8Tabla 9). Se 
puede atribuir que de Septiembre a Noviembre se registran algunas lluvias que influyen en el 
lavado atmosférico, y como consecuencia contribuyen a la reducción de la concentración 
ambiente de contaminantes atmosféricos. La precipitación registrada para la estación Tres 
Avemarías en Septiembre fue de 58,6 mm, en Octubre de 125 mm, seguida de Noviembre con un 
valor de 7,6 mm (Anexo 1 - Tabla 9). En cuanto a los meses de Diciembre y Enero, considerados 
dentro del período seco, es característico por presentar un régimen de velocidad de viento mayor 
en comparación con el resto del año (velocidad de viento promedio entre Diciembre – Febrero de 
4,2 m/s y dirección de viento NE y velocidad promedio de Abril – Noviembre 2,75 m/s y 
dirección de viento ENE) (Anexo 1), lo que contribuye a la dispersión y transporte de material 
particulado y su consecuente disminución en la ciudad (Grundström et al., 2015; Fu et al., 2018).  
Para comprender mejor el proceso de contribución de cada una de las  fuentes que pueden 
llegar a impactar las concentraciones de material particulado en el área de estudio, se debe llevar 
a cabo la caracterización química y con modelo receptor determinar la influencia tanto de fuentes 
naturales y antropogénicas. Todavía, es importante destacar que eso no hace parte del alcance de 
la presente investigación. 
Para el caso del ozono, las concentraciones más altas se registran en los meses de Marzo y 
Diciembre de 2018 y Enero - Abril de 2019 para todas las estaciones (Figura 6), en un promedio 
aproximado de 43,17µg/m3 para estación Móvil, 34,52 µg/m3 estación Policía y 40,01 µg/m3 
estación Tres Avemarías (Anexo 1 - Tabla 7Tabla 8Tabla 9). Estos meses coinciden con la época 
seca del área de estudio, por lo que la ausencia de lluvia, intensidad de la radiación solar y 
fuertes vientos favorecen de manera directa a la formación de ozono (Elminir, 2005; Wang et al., 
2017; Zhan et al., 2018). Además, en este período del año también se presentan procesos de 




quema que dan origen a mayores niveles de los precursores del ozono (NOx y COV’s) 
(Koppmann et al., 2005, Karl et al., 2007; Andreae, 2019). Tal como se puede evidenciar en el 
Anexo 2. 
También se encuentra que las emisiones atmosféricas provenientes de embarcaciones 
fluviales que arriban al puerto de Barranquilla podrían ser una fuente que contribuya al 
deterioramiento la calidad del aire (Montañez, 2019). Si bien las concentraciones de dióxido de 
azufre (SO2) en zonas portuarias son trazadores de las emisiones provenientes de BFO (Jiao et 
al., 2017). En el caso de Barranquilla, el SO2 permaneció con valores debajo del límite de 
detección (Barranquilla Verde, 2020), por lo tanto, el impacto real de esta fuente debe ser 
evaluado en investigaciones futuras, tanto para PM como para gases precursores de O3. 
Las concentraciones más bajas se evidencian en Julio y Agosto de 2018 para las estaciones 
Móvil (25,35 µg/m3 y 27,22 µg/m3) y Tres Avemarías (26,63 µg/m3 y 26,24 µg/m3). Para la 
estación Policía los valores más bajos se identificaron en los meses de Agosto y Octubre (15,09 
µg/m3 y 16,73 µg/m3) (Anexo 1 - Tabla 7Tabla 8Tabla 9). Aunque el promedio de intensidad de 
radiación solar para esta época (Julio/Agosto) fue de 219,57 W/m2, hay que tener en cuenta que 
para el mes de Agosto se presentaron lluvias de aproximadamente 50,8 mm (estación Tres 
Avemarías) (Anexo 1 - Tabla 9) y 33,4 mm (estación Policía) (Anexo 1 - Tabla 8), la cual está 
relacionada con cobertura de nubes y es uno de los factores meteorológicos que incide en la baja 
producción de ozono (Austin et al., 2015; Wang et al., 2017). Además, precursores del ozono, 
tales como los NOx son altamente solubles en la precipitación, por lo tanto incide en la remoción 
de este y consecuentemente afecta la producción de O3 (EPA, 1999; Vallero, 2014). 




Para comprobar si las diferencias comprendidas entre la temporada de sequía y lluvia del área de 
estudio sobre las concentraciones de contaminantes atmosféricos eran estadísticamente 
significativas, se llevó a cabo la prueba Kruskal Wallis ( 
 
 
Anexo 4 - Tabla 12). Los resultados verifican que existe una diferencia entre ambas 
temporadas para el material particulado y ozono en todas las estaciones de monitoreo. Sin 
embargo, en la estación Móvil, el PM2.5 parece no ser afectado por dicha condición. Esto puede 
darse debido a la influencia de tráfico vehicular, que tal como se mencionó anteriormente, aún en 
época de lluvias el estancamiento vehicular favorece a la acumulación de este. 
Los patrones de día de la semana también fueron evaluados (día hábil y no hábil). Los resultados 
de los promedios para cada uno de los contaminantes de las estaciones de monitoreo se 
encuentran en laTabla 5. Además, por medio la prueba de Kruskal Wallis se comprobó la 
existencia o no de diferencias significativas entre las concentraciones de contaminantes 
atmosféricos para las categorías de día hábil/no hábil (Anexo 5 - Tabla 12). 
Tabla 5.  
Concentraciones de contaminantes atmosféricos Día Hábil y Día No Hábil en las estaciones de 
monitoreo de Barranquilla, Colombia (µg/m3) 
Estación 
Día de la 
Semana 





Móvil Día Hábil PM10 7.079 0,50 253,19 46,47 28,99 1,01 
 
PM2.5 6.735 0,50 111,95 15,81 10,90 0,97 
O3 7.628 0,92 94,96 34,78 14,81 0,98 
               
Día No 
Hábil 
PM10 2.901 2,06 222,03 46,13 26,71   
PM2.5 2.832 0,50 99,12 16,31 11,32   





Día de la 
Semana 





O3 3.048 0,92 95,52 35,52 14,68   
             
Policía Día Hábil PM10 7.130 0,50 263,49 51,49 26,82 1,01 
 
PM2.5 6.077 0,50 98,12 18,10 12,29 0,99 
O3 6.269 0,92 84,61 26,69 14,45 1,02 
               
Día No 
Hábil 
PM10 3.009 0,50 221,05 51,12 25,39   
PM2.5 2.469 0,50 102,83 18,19 12,84   
O3 2.517 0,92 92,74 26,25 14,34   
             
Tres 
Avemaría 
Día Hábil PM10 5.614 0,50 247,18 40,11 25,43 1,04 
 
PM2.5 6.233 0,50 99,53 15,09 10,62 1,00 
O3 6.468 0,92 91,44 33,33 12,06 0,97 
               
Día No 
Hábil 
PM10 2.253 0,50 236,90 38,62 19,74   
PM2.5 2.492 0,50 69,39 15,12 9,42   
O3 2.654 0,92 77,75 34,37 12,25   
Fuente: Autor (2020) 
La estación Móvil presenta una relación entre las concentraciones de PM10 de día hábil/día 
no hábil de 1,01, en la estación Policía de 1,01 y en la estación Tres Avemarías de 1,04. Mientras 
que la en la relación día hábil/día no hábil de PM2.5, la estación Móvil presenta una relación de 
0,97, estación Policía de 0,99 y estación Tres Avemaría de 1,00. Para el O3, la relación de las 
concentraciones presentadas en los días hábiles y no hábiles es de 0,98 para la estación Móvil, de 
0,98 para la estación Policía y de 0,97 para la estación Tres Avemarías.  
De acuerdo con los datos observados en la Tabla 5, se evidencia que las concentraciones de 
material particulado (PM10 y PM2.5) y O3 no difieren en los rangos de promedio de días 
hábiles/no hábiles. La relación que se encuentra entre los contaminantes mencionados muestra 
valores cercanos o iguales a uno, lo que significaría la no existencia del efecto de día de la 
semana en las concentraciones.  




Sin embargo, los resultados de la prueba estadistica (Anexo 5) combrueban que la 
distribución del PM10 es la misma entre día hábil y no hábil para las estaciones Móvil y Tres 
Avemarías. No obstante, para la estación Policía es lo contrario, la distribución de PM10 si difiere 
del día de la semana. Para el caso del PM2.5, la distribución es igual  para las estaciones Policía y 
Tres Avemarías y difiere en la estación Móvil. En cuanto al O3, la distribución entre día de la 
semana es estadísticamente diferente para las estaciones Móvil y Tres Avemarías. En cambio, 
para la estación Policía resulta una distribución igual tanto para días hábiles como no hábiles. 
En otras palabras, las estaciones que demuestran este patrón de día de la semana según 
cada contaminante atmosférico son: PM10 estación Policía; PM2.5 estación Móvil y O3 estaciones 
Móvil y Tres Avemarías. En estudios realizados en áreas urbanas de diferentes partes del mundo, 
comúnmente se presenta el efecto del día de la semana por las diferencias del tráfico vehicular en 
los fines de semana trayendo como consecuencia una dismunución de contaminantes 
atmosféricos (Lonati et al., 2006; Blanchard et al., 2008; Silva Júnior et al., 2009; Gour et al., 
2013). 
Para el O3, las diferencias en las concentraciones entre día hábil y no hábil pueden resultar 
de factores como la limitación de precursores (NOx y COV’s), es por esto que se debe analizar la 
respuesta del O3 frente a estos factores (Blanchard y Tanenbaum, 2003). Además, los datos de 
encuestas y recuento de vehículos proporcionan medios para verificar la razonabilidad de las 
diferencias observadas entre las concentraciones de precursores ambientales del fin de semana y 
los días de semana (Blanchard y Tanenbaum, 2003). Para hacer un análisis certero sobre este 
comportamiento es preciso realizar un seguimiento de las concentraciones de sus precursores 
(NOx y COV’s).  




Es decir que para la ciudad de Barranquilla se requiere una mirada detallada de las fuentes 
que realmente influencian en cada uno de los sectores. Para el caso de los contaminantes cuyas 
concentraciones permanecen iguales en los días de la semana puede ser causado por un tránsito 
constante de la flota vehicular, tanto días de semana como fines de semana. Esta información 
debe ser ampliada con inventarios de tráfico vehicular y de fuentes fijas en las zonas aledañas a 
las estaciones de monitoreo. 
En el análisis también se pudo identificar los perfiles diurnos de los contaminantes, 
representados en la Figura 7a, b y c. El PM10 y PM2.5 siguen un patrón bimodal uniforme con 
fluctuaciones en las concentraciones a lo largo del día. Para el caso de PM10, el pico matutino se 
registra a las 7:00 h, para todas las estaciones. Luego aumentan alrededor de las 4:00 h, para las 
estaciones Policía y Móvil, lo que denota que los valores acompañan el incremento de la flota 
vehicular que empieza a transitar por las vías aledañas a las estaciones de monitoreo. En cuanto a 
la estación Tres Avemarías, ubicada en una zona residencial, muestra las menores 
concentraciones en el análisis y el incremento de PM10 se da a partir de las 5:00 h, tiempo a la 
que muchas personas se dirigen a sus trabajos. 
Mientras que el pico vespertino, se encuentra entre 19:00 – 21:00 h para la estación Móvil 
y Tres Avemarías, en la estación Policía inicia a las 17:00 h y se extiende hasta las 21:00 h. La 
razón por la que se evidencie mayores concentraciones en esta última estación es debido a que se 
encuentra rodeada de vías principales de la ciudad.  
En estas vías no solo transitan vehículos livianos, sino que también se encuentra una alta 
movilización de vehículos pesados, buses urbanos, intermunicipales (de personas que trabajan en 
Barranquilla y regresan a sus municipios) e interdepartamentales debido a que en esta ruta se 
encuentra la terminal de transportes de la ciudad. 




Las concentraciones de PM2.5 acompañan el comportamiento del PM10, permaneciendo la 
estación Policía con las mayores concentraciones en el pico matutino, pero en el pico vespertino 
las tres estaciones siguen un patrón semejante en el incremento y disminución del PM2.5.  





Figura 7. Patrón diario de los contaminantes atmosféricos: a) PM10, b) PM2.5 y c) O3. Fuente: Autor (2020)




Se encuentra que la estación Policía es la que presenta las mayores concentraciones de 
material particulado, lo cual está asociado a la ubicación de la estación de monitoreo, en general 
es un área que presenta estancamiento vehicular de flotas livianas y pesadas, especialmente en 
horas pico. En cuanto a la estación Móvil, que es la segunda con mayor concentración, se 
observan valores elevados de PM10 en la madrugada, esto puede estar asociado al aerosol marino. 
En el Anexo 8 - Figura 10, se evidencia que en ese horario la dirección del viento predomina del 
Este, donde la principal fuente de contribución probablemente sería del oceáno. En el estudio 
realizado por Núñez (2019), se reportó que los aerosoles marinos presentan un aporte 
correspondiente a 30% y 17% de las concentraciones de PM10 y PM2.5, respectivamente. 
Además, la estación Móvil se encuentra en un área donde también se presentan estancamientos 
vehiculares del corredor universitario y la autopista Barranquilla-Cartagena.  
De esta manera, es posible afirmar que el comportamiento que se refleja en el perfil diurno 
de material particulado (PM10 y PM2.5) en la ciudad de Barranquilla es característico de áreas 
urbanas, donde los picos de concentración se relacionan con las horas de congestión vehicular 
(Wui et al., 2018). Asi mismo, Blanco (2019) señala que las concentraciones de Black Carbon en 
la ciudad de Barranquilla son producto principalmente de tráfico vehicular (contribución de un 
65%), siendo observados los valores más elevados en las horas pico del transporte. 
En cuanto a la evolución diurna de las concentraciones de material particulado, Wui et al. 
(2018) reportó hallazgos similares en Sabah – Malasia. Las altas concentraciones de PM10 
mostraban asociación con horas de alto tráfico vehicular, específicamente en las dos horas pico: 
7:00h y 19:00 h. DeGaetano y Doherty (2004) también encontraron que durante el verano en la 
ciudad de Nueva York presentaba concentraciones máximas de PM2.5 entre las 7:00 – 9:00 h 




(hora pico). Sin embargo, los autores destacan que la concentración también está en función del 
día de la semana. 
Por último, para el ozono, los diagramas en general muestran que las concentraciones 
empiezan a incrementar gradualmente a partir de las 6:00 h, alcanzando su máximo cerca del 
mediodía y comienza a decrecer al finalizar la tarde (Figura 9c). El pico de concentración de 
ozono se registra a las 11:00 h para las tres estaciones de monitoreo, siendo para la estación 
Móvil una concentración aproximada a los 50 µg/m3 y 42 µg/m3 para las estaciones Policía y 
Tres Avemarías. El perfil del ozono se presentó en corcondancia con los efectos fotoquímicos 
donde alcanza su punto máximo al mediodía para la alta intensidad de la luz solar UV. La 
Figura 7c, ejemplifica claramente este patrón en su distribución unimodal que tiene picos de 
forma de campana a las 11:00 h. La disminución en los niveles de ozono fue seguida por una 
reducción en la radiación solar al llegar a las horas de la tarde a las 17:00 h. Este 
comportamiento también se ha evidenciado en otras zonas urbanas, tal como Sabah-India, donde 
la concentración de ozono alcanzó su punto máximo a las 13:00 h con un pico en forma de 
campana (Wui et al., 2018). 
La diferencia de horas en las que se presenta el pico de ozono troposférico radica en que 
los niveles de radiación UV vienen condicionados por la latitud de ubicación, ángulo de 
declinación (posición angular del sol a mediodía con respecto al plano del Ecuador), ángulo de 
inclinación y ángulo de la hora al amanecer (Idowu et al., 2013). La estación Móvil es la que 
mayor concentración de ozono presenta, lo cual puede estar influenciado por las condiciones 
meteorológicas que generalmente se asocian con la formación de circulaciones de brisa marina y 
que favorecen la producción mejorada de O3 (Agudelo-Castañeda et al., 2020). Además, las 
temperaturas cálidas, la fuerte luz solar aceleran las reacciones que producen O3 y la renovación 




continua del aire de la ciudad que viene desde el oceáno (Anexo 7 - Figura 11). También pueden 
estar asociadas al tráfico vehicular en la zona universitaria, debido a que es bastante denso y 
presenta frecuentes estancamientos por las noches, lo que incide en una mayor emisión de 
precursores con traslado al día siguiente, debido a que la congestión del tráfico resulta en 
velocidades de conducción más bajas, volúmenes de tráfico más bajos y una mayor emisión de 
contaminantes relacionados con el parque automotor (Zhang y Batterman, 2013; Liu et al., 
2015).  
Es por esto que algunas de las estrategias de gestión del tráfico incluyen la implementación 
de tarifas de congestión, tal como fue propuesto para Nueva York, donde se cobra por conducir 
en el centro de la ciudad, siguiendo el ejemplo de Singapur, Londres y Estocolmo (Schaller, 
2010). Otras de las estrategias contemplan zonas de bajas emisiones, optimización del tiempo en 
semáforos, cambio de límites de velocidad y fomento de la conducción ecológica. Sin embargo, 
el impacto de estas estrategias en la calidad del aire no es claro y requiere una investigación más 
detallada (Tang et al., 2019). 
Este fenómeno de patrón bimodal (material particulado) y unimodal (ozono) también 
puede ser explicado basado en el efecto combinado de la evolución de la capa de mezcla. En 
cuanto al efecto sobre el PM10 y PM2.5, durante la mañana la altura de la capa de mezcla empieza 
a incrementar, así como las actividades antropogénicas (por ejemplo: tráfico en horas pico, 
desplazamientos, entre otros), siendo el efecto neto un aumento de la concentración media. Sin 
embargo, los contaminantes primarios se diluyen cuando la mezcla máxima se alcanza por la 
tarde, ocasionando una disminución en las concentraciones. La altura de la capa de mezcla 
permanece constante durante la noche, cuando disminuye, junto con el tráfico y desplazamientos 
después del trabajo, resulta en un segundo aumento en los niveles de contaminantes primarios 




(Hahn et al., 2009; Tiwari et al., 2017; Dey et al., 2018). Mientras que para el O3, el aumento de 
la capa límite es gradual hasta el mediodía debido al calentamiento convectivo, favoreciendo 
condiciones para el aumento de las concentraciones de O3. Luego, durante la noche no se da 
producción fotoquímica de ozono y la pérdida de este se lleva a cabo por la deposición seca y 
reacciones con NO (Dey et al., 2018). No obstante, es menester una evaluación de la evolución 
de capa límite en la ciudad de Barranquilla, dado que no se encontraron antecedentes de esta 
información a nivel local. Razón por la cual no se puede abordar de manera detallada con los 
resultados del presente estudio. 
También se debe destacar la cercanía de la ciudad al mar, por lo que puede haber una 
contribución importante de COV por parte de la biota marina y manglares. De acuerdo con 
Brüggemann et al. (2018) y Sippo et al. (2017), en el intercambio de COV que se produce entre 
el océano y la atmósfera, el oceáno puede actuar como fuente y como sumidero de COV 
antropogénicos y biogénicos y además se ha identificado como un sumidero importante para los 
radicales hidroxilo atmosféricos. En este orden de ideas, la estación que recibiría la mayor 
contribución de esta fuente sería la estación Móvil, por su mayor cercanía al mar, y por lo que se 
podría asumir que las mayores concentraciones de ozono en esta zona es debido a la reacción de 
los COV provenientes del oceáno y los NOx emitidos por tráfico vehicular de la parte norte 
(ciudadela universitaria). Los COV probablemente son arrastrados por el viento hasta la zona 
urbana, debido a que el viento viene de la dirección del océano, y es allí donde se da la 
formación del O3. En el Anexo 7 - Figura 11, se evidencia que la dirección del viento es muy 
constante, por lo tanto, el aporte de esta fuente (oceáno) es significativa durante todo el día y el 
año. 




Todavía, para comprender mejor todos estos procesos se requiere un seguimiento de las 
emisiones de NOx en esta zona (inventario de emisiones por fuentes móviles y fijas) para 
comprobar las velocidades de reacción para formación de ozono. Si bien el patrón de 
comportamiento semanal de los contaminantes primarios refleja claramente las variaciones 
diarias de emisiones locales y condiciones meteorológicas, en el caso de los contaminantes 
secundarios los patrones son menos predecibles dado que se debe considerar factores tales como 
reacciones químicas que tienen lugar en la atmósfera (Reche et al., 2018). 
El ozono no puede acumularse hasta que esencialmente todo el NO ambiental haya sido 
oxidado primero, porque de lo contrario, el NO reacciona con O3 para formar NO2 y O2. El 
momento en que O3 puede comenzar a acumularse puede identificarse trazando la diferencia, O3 
- NO, frente al tiempo (Blanchard y Tanenbaum, 2003; Agudelo-Castañeda et al., 2020). 
Correlaciones 
El coeficiente de correlación de Spearman fue calculado para evaluar la relación existente 
entre los contaminantes atmosféricos (PM10, PM2.5 y O3) y las variables meteorológicas para todo 
el período de estudio en cada estación de monitoreo de la ciudad de Barranquilla (Tabla 6). 
Tabla 6. 
Correlaciones de Spearman para todas las estaciones de monitoreo 
Estación 
 









PM10 1,000 0,647** -0,372** 0,039** -0,131** -0,210** 0,412** 0,004 -0,016 
-
0,355** 
PM2.5  1,000 -0,295** -0,039** -0,121** -0,324** 0,311** -0,045** 0,003 
-
0,376** 
O3   1,000 -0,328** 0,472** 0,210** -0,644** -0,077** -0,018 0,391** 
Policía PM10 1,000 0,660** 0,038** -0,201** 0,169** -0,055** 0,080** -0,043** -0,098** 
-
0,099** 




PM2.5  1,000 -0,198** -0,025* -0,103** -0,237** 0,317** 0,133** -0,068** 
-
0,244** 









s PM10 1,000 0,663
** -0,117** -0,061** 0,037** -0,204** 0,280** -0,120** -0,092** -0,183** 
PM2.5  1.000 -0,207** 0,015 -0,058** -0,217** 0,338** 0,059** -0,067** -0,192** 
O3   1.000 -0,301** 0,415** 0,203** -0,503** -0,059** -0,059** 0,192** 
 **. La correlación es significativa en el nivel 0,01 (bilateral). 
 *. La correlación es significativa en el nivel 0,05 (bilateral). 
Fuente: Autor (2020) 
El PM10 mostró una correlación positiva con el PM2.5 (Rs = 0,64 para la estación Móvil, Rs 
= 0,66 para la estación Policía y Rs = 0,66 para la estación Tres Avemarías; p < 0,01). Esta 
correlación significativa es un indicativo que estos dos contaminantes se originan de fuentes 
similares, tal como fue identificado en el estudio de Filonchyk et al. (2018b) y Pateraki et al. 
(2012). Para el caso de los parámetros meteorológicos se encontró que la humedad correlaciona 
positivamente tanto para PM10 y PM2.5 para todas las estaciones. Los valores para PM10 de 
acuerdo a cada estación son Rs = 0,41 estación Móvil, Rs = 0,08 estación Policía y Rs = 0,28 
estación Tres Avemarías; p < 0,01. Para el caso de PM2.5, Rs = 0,31 estación Móvil, Rs = 0,31 
estación Policía y Rs = 0,34  estación Tres Avemarías; p < 0,01. Esta condición de la humedad 
favorece al fraccinamiento de las especies semivolátiles en la fase de aerosol (Hu et al., 2008). 
Además, las condiciones  atmosféricas húmedas suelen ir acompañadas de alturas de capa límite 
bajas, aumentando las concentraciones de PM cercano a la superficie (Sandeep et al., 2014).  
Las concentraciones de PM correlacionaron negativamente con la velocidad del viento. 
Los valores para PM10 son Rs = -0,13 estación Móvil; p < 0,01. Para el caso de PM2.5, Rs = -0,12 
estación Móvil, Rs = -0,10 estación Policía y Rs = -0,06 estación Tres Avemarías; p < 0,01. Esto 




indica que la dispersión horizontal jugó un papel importante en la reducción de las 
concentraciones de PM (Hahn et al., 2009; Galindo et al., 2011). Sin embargo, correlaciones 
positivas se encontraron para PM10 en las estaciones Policía (Rs = 0,17; p < 0,01) y Tres 
Avemarías (Rs = 0,04; p < 0,01), lo que podría ser relacionado con procesos que favorecen a la 
resuspensión del suelo, evidenciado en un posterior aumento en las concentraciones de PM10. 
La relación entre material particulado (PM10 y PM2.5) y temperatura y radiación solar fue 
negativa, lo que indica que las altas temperaturas pueden conducir a una dispersión vertical 
eficiente de los contaminantes, resultando en una relación inversa entre este parámetro 
meteorológico y las concentraciones de PM (Li et al., 2017). Además, cabe destacar que a mayor 
temperatura ocurre un proceso de expansión de la altura de mezcla, resultando en un proceso de 
dilución en las concentraciones de material particulado (Hu, 2015). En otros estudios  se 
encontró correlación positiva entre temperatura y PM, lo cual indica que las partículas 
secundarias fueron transformadas a través de procesos fotoquímicos bajo condiciones de 
temperatura más altas (Galindo et al., 2011; Li et al., 2017). Igualmente es importante destacar 
que la temperatura ambiente local y la humedad relativa pueden influir en las transformaciones 
químicas y físicas de las partículas (Hahn et al., 2009). 
Los resultados también indican que la precipitación fue uno de los parámetros 
meteorológicos que menos influencia tuvo en las concentraciones de material particulado. Los 
valores hallados para la ambas fracciones de material particulado correlacionaron negativamente 
y esto puede ser asociado principalmente al efecto de lavado atmosférico, el cuál ha sido 
identificado en estudios previos de otros lugares del mundo (Ramsey et al., 2014; Ouyang et al., 
2015; Guo et al., 2016; Baatar et al., 2017). 




La correlación entre el O3 y PM10 fue negativa (Rs = -0,37 para la estación Móvil y Rs = -
0,11 para la estación Tres Avemarías; p < 0,01), exceptuando a la estación Policía (Rs = 0,038; p 
< 0,01). Para el caso de PM2.5 la correlación con ozono fue negativa para todas las estaciones (Rs 
= -0,29 para la estación Móvil, Rs = -0,19 para la estación Policía y Rs = -0,20 para la estación 
Tres Avemarías; p < 0,01). Zhang et al. (2015) indican que en la medida que se remueve el 
material particulado atmosférico incrementa la cantidad de radiación solar que llega a la 
superficie, lo que contribuye a la formación de O3. Sin embargo, en el caso de Barranquilla la 
ausencia de episodios con altas concentraciones de ozono puede estar asociado principalmente a 
la baja presencia de precursores, en especial de los NOx, los cuales no fueron considerados por 
presentar valores debajo del límite de detección de los equipos (Barranquilla Verde, 2020). No 
obstante, investigaciones futuras son requeridas para el estudio de los procesos de formación de 
ozono en la ciudad.  
El O3 está principalmente asociado con la alta temperatura observada en el area de estudio, 
lo cuál se pudo evidenciar para cada una de las estaciones de monitoreo analizadas. Como una 
medida de la radiación solar incidente, la temperatura afecta directamente la producción de O3 al 
acelerar las tasas de reacciones fototoquímicas que lo generan (Peshin et al., 2017). Hay 
suficiente literatura que cita resultados comparables (Austin et al., 2015; Kumar et al., 2015; 
Wang et al., 2017b). 
Aunque las altas concentraciones de ozono están asociadas con bajas velocidades del 
viento, porque favorece a la formación y la acumulación de este y sus precursores (Wang et al., 
2017c), en el caso de Barranquilla se encontró una correlación positiva entre estas variables, lo 
cual indica que el ozono probablemente fue trasladado desde otras zonas, indicando la formación 
regional de este contaminante. En el Anexo 8- Figura 14 se muestra la variación de las 




concentraciones respecto a la velocidad del viento, de manera a evidenciar un aumento de ambas 
variables desde diciembre de 2018 hasta abril de 2019. Además se observa que la dirección NE 
es predominante en este período (Anexo 1, Tabla 7), por lo que el aumento de velocidad del 
viento puede transportar mayor cantidad de precursores (COVs de origen biogénico) desde el 
oceáno, afectando de esta forma la relación entre las dos variables. 
En este sentido, cabe mencionar que la dirección del viento también es un parámetro 
importante porque afecta el transporte de contaminación, dando lugar a un alto nivel de ozono en 
lugares a favor del viento (Wang et al., 2017c). La correlación entre dirección del viento y ozono 
en la ciudad de Barranquilla fue negativa (Rs = -0,328 para la estación Móvil, Rs = -0,324 para la 
estación Policía y Rs = -0,301 para la estación Tres Avemarías; p < 0,01). Eso está de acuerdo 
con la influencia del oceano en la formación del O3, ya que los vientos predominantes de 
menores direcciones entre Norte y Este corresponden justamente a la dirección del Mar Caribe. 
En ciudades costeras como Barranquilla, las concentraciones de ozono estudiadas se asocian a 
vientos fuertes del noreste, especialmente entre los meses de Diciembre – Abril, que transportan 
las masas de aire desde el oceáno hacia las zonas urbanas. 
Por último, se encontró una correlación negativa entre las concentraciones de O3 y la 
humedad relativa (HR) (Rs = -0,64 para la estación Móvil, Rs = -0,69 para la estación Policía y 
Rs = -0,503 para la estación Tres Avemarías; p < 0,01), siendo la HR ≈ 78,2% para el período de 
estudio. Elminir (2005) indica que bajas concentraciones de ozono se presentan cuando la 
humedad está en porcentajes altos, debido a que puede indicar eventos de precipitaciones 
acompañados de barrido de nube. Mientras que Kavassalis y Murphy (2017) señalan que los 
siguientes factores pueden explicar la fuerte correlación negativa entre O3 y la humedad relativa: 
1. La fotólisis del ozono y la consiguiente pérdida de O (1D) a H2O, 2. La asociación de días 




húmedos con una capa de nubes mejorada y, por lo tanto, una fotoquímica reducida y 3. La 
asociación de los días húmedos con la lluvia y la disminución de las emisiones de precursores. 
Estos resultados mostraron la correlación entre tres contaminantes atmosféricos criterio y 
la influencia de parámetros meteorológicos sobre sus concentraciones. Entre tanto, otros estudios 
son requeridos para ampliar la discusión sobre los hallazgos evidenciados en el presente trabajo. 
Comparación con otros estudios 
La comparación de las concentraciones de PM10, PM2.5 y O3 obtenidas en este estudio y 
otras investigaciones realizadas en zonas urbanas y costeras (Anexo 9 - Tabla 13) muestran un 
panorama semejante en cuanto a los rangos de concentración. 
Ciudades como Rio de Janeiro y Ciudad de Panamá, muestran valores de PM10 (42 µg/m
3 y 
31 µg/m3) y PM2.5 (11 µg/m
3 y 14 µg/m3), parecidos a los encontrados para la ciudad de 
Barranquilla (promedio de 45,80 µg/m3 para PM10 y 16,39 µg/m
3 para PM2.5). Asi mismo, 
ciudades industriales y costeras como Busan consideran el estudio segmentado por condiciones 
de alto tráfico, zonas urbanas, comerciales, industriales y rurales. Estos escensarios pueden dar 
una perspectiva detallada del comportamiento a nivel de sectores de la ciudad de Barranquilla. 
No obstante, una de las limitaciones en cuanto a esto es la ubicación de las estaciones de 
monitoreo en la ciudad, debido a que se precisas revisar si la cobertura espacial es representativa 
para cada uno de los sectores mencionados con anterioridad. 
Es importante resaltar que la mayoría de las investigaciones presentadas en el Anexo 9 - 
Tabla 13, resaltan el papel que juega la dinámica costera sobre la influencia de las 
concentraciones de contaminantes atmosféricos, atribuyendo especial atención a la brisa marina 
considerando que en algunos casos, dependiendo de la topografía del sitio, puede influenciar en 
la dispersión de contaminantes (Viana et al., 2005) pero en otros, conduce a un aumento en el 




contenido de vapor de agua y, a su vez, a un cambio en la distribución del tamaño de los 
aerosoles hacia aerosoles más grandes (Li et al., 2019). 
Por otro lado, a nivel mundial se estima que los niveles anuales de PM aumentaron en un 
8%, en donde la tendencia para PM10 y PM2.5 del período 2008 – 2013 para regiones de países de 
bajos y medianos ingresos evidenció un aumento de más del 5% durante el período de cinco años 
(Pacífico Oeste y Mediterráneo Oriental), mientras que para América Latina se observó una 
tendencia uniforme en el período de estudio. Para regiones de paises con altos ingresos como 





















Este estudio constituye una línea base para la comprensión de la variabilidad espacial y 
temporal de las concentraciones de contaminantes atmosféricos (PM10, PM2.5 y O3) en una 
ciudad costera como Barranquilla. Los resultados evidenciaron que para el caso de material 
particulado las mayores concentraciones fueron observadas en el sur de la ciudad, debido a la 
influencia de vías de alto tráfico en la zona y el transporte de material particulado desde otras 
áreas de la urbe (posiblemente por efecto de la dirección del viento). Mientras que para el ozono 
se comprobaron mayores concentraciones en el norte de la ciudad, influenciado probablemente 
por las emisiones biogénicas desde el oceáno, por otro lado, se verifica una disminución en el 
Sur por las reacciones con el NO emitido por fuentes vehiculares de esta zona. La prueba 
estadística comprobó la existencia de diferencia de las concentraciones de los contaminantes 
estudiados entre las estaciones de monitoreo, lo que indica una influencia local marcada para 
cada una de los sitios. 
En lo que respecta a variación temporal, los meses en los que se evidenciaron mayores 
concentraciones, tanto para PM10 y PM2.5, fueron de junio – julio de 2018 las cuales pueden estar 
posiblemente asociadas a actividades de construcción que se llevaron a cabo en ese período y la 
influencia de polvo proveniente del Desierto del Sahara. Mientras que las concentraciones más 
bajas se evidenciaron en los meses de octubre – diciembre de 2018. Siendo el mes de octubre 
asociado probablemente al efecto lavado de la atmósfera a causa de las precipitaciones y 
noviembre-diciembre con el aumento de la velocidad del viento que favorece a la dispersión del 
PM. Para el O3, se observaron mayores concentraciones entre los meses de enero – abril de 2019, 
coincidiendo con la época de fuertes vientos y ausencia de lluvia. Además, en este periodo se 
registraron procesos de quema que dan origen a precursores asociados al proceso de formación 




de O3. A través de la prueba estadística de Kruskal Wallis, se comprobó la diferencia entre las 
temporadas de sequía y lluvia, lo que afirma las diferencias entre las concentraciones 
mencionadas anteriormente. Por otro lado, igualmente se confirmó el efecto del día de la semana 
en las concentraciones de los contaminantes evaluados.  
Cabe señalar que los perfiles diurnos observados en los contaminantes estudiados 
corresponden al comportamiento de áreas urbanas. Para material particulado se muestra un 
patrón bimodal, con picos matutinos y vespertinos. Mientras que para el ozono, un patrón 
unimodal, con pico al mediodía ocasionando el efecto de campana. 
En cuánto a la relación entre contaminantes atmosféricos, se encontró que existe una 
correlación positiva y significativa entre PM10 y PM2.5 para cada una de las estaciones, lo cual 
indica que posiblemente la fuente de origen de ambas fracciones es similar. Mientras que la 
correlación entre PM y O3 fue negativa. Las variables meteorológicas que mayor influencia 
tuvieron en las concentraciones de contaminantes fueron la humedad, velocidad del viento, 
temperatura y radiación solar. La lluvia no mostró influencia sobre las concentraciones de los 
contaminantes atmosféricos estudiados.  
Por último, debe tenerse en cuenta que a pesar de las limitaciones presentadas en este 
estudio y la necesidad del desarrollo de más investigaciones sobre la temática, en especial 
usando una base de datos mucho más amplia, los resultados presentados en esta investigación 
sirven como línea base para la calidad del aire de Barranquilla. Este trabajo se realizó en 
convenio de cooperación con la autoridad ambiental Barranquilla Verde, como una estrategia de 
colaboración que permita el establecimiento de medidas que garanticen la mejoría continua de la 
calidad del aire. Asi mismo, brindar una información amplia a la comunidad sobre el estado de la 
calidad del aire en la ciudad.  





De acuerdo a los resultados obtenidos en el presente estudio, a continuación se enumeran 
las consideraciones más importantes a tener en cuenta: 
1. Llevar estricto control de los procesos de calibración de los equipos, de tal manera que se 
garantice la calidad de los datos registrados por las estaciones para posteriores estudios. 
2. Se recomienda revisar a través de modelos de dispersión y rosa de vientos la viabilidad 
de reubicación de las estaciones de calidad de aire, de manera que se pueda tener una 
cobertura espacial más representativa del comportamiento de los contaminantes 
atmosféricos para toda la ciudad. 
3. Disponibilidad de información referente a inventario de fuentes móviles, especialmente 
de las zonas con mayor volumen de tránsito vehicular, con el fin de hacer asociaciones 
mucho más eficaces sobre la influencia de esta fuente sobre las concentraciones de 
contaminantes atmosféricos. 
4. Evaluar la influencia de biota marina y manglares en la emisión de COVs y su 
participación en la formación de ozono. 
5. Estudiar la contribución de cada una de las fuentes a través de la caracterización química 
y con modelo receptor determinar el impacto de las fuentes naturales y antropogénicas 
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Promedio mensual de contaminantes atmosféricos y datos meteorológicos - Estación Móvil 



































Móvil 2018 mar 43,87 23,47 44,92 8,67 N 2,44 17,55 55,49 796,61 0,00 256,33 
abr 41,58 24,22 39,10 40,31 NNE 2,49 22,87 67,84 909,31 0,00 206,10 
may 48,24 24,43 28,23 102,74 E 2,07 27,51 79,21 1005,49 0,00 191,49 
jun 69,04 19,66 27,08 78,80 ENE 2,71 27,76 77,05 1005,63 0,00 235,01 
jul 58,60 16,95 25,35 65,81 NE 3,31 27,64 75,75 1005,58 0,00 245,33 
ago 54,74 15,55 27,22 65,07 NE 3,04 28,01 75,78 1005,53 0,00 209,12 
sep 49,13 12,66 27,84 91,58 E 2,25 28,08 77,48 1004,58 0,00 214,28 
oct 47,21 11,55 26,63 131,29 ESE 1,89 27,32 78,04 1004,88 0,10 186,65 
nov 33,07 9,34 35,71 66,45 NE 2,88 27,75 76,55 1004,90 0,10 209,93 
dic 38,55 12,32 40,08 56,62 NE 4,03 26,73 71,47 1005,77 0,00 223,21 
2019 ene 38,50 12,43 41,26 51,58 NE 4,18 26,04 73,01 1006,43 0,00 225,55 
feb 43,34 14,55 44,21 51,96 NE 4,53 26,20 71,99 1005,60 0,00 228,70 
mar 42,51 16,80 44,16 45,84 NE 4,65 26,06 74,63 1005,68 0,00 233,64 
abr 40,02 14,62 44,39 55,00 NE 3,82 27,47 73,84 1005,62 0,00 225,57 
may 45,96 15,99 34,22 90,80 E 2,41 27,82 76,83 1005,20 0,00 198,08 
jun 56,62 17,60 33,69 69,59 ENE 2,73 28,00 76,93 1005,13 0,10 252,64 




Tabla 8.  
Promedios mensuales de contaminantes atmosféricos y datos meteorológicos - Estación Policía 


























Policía 2018 mar 68,00 20,46 30,51 60,49 NE 4,80 26,23 76,55 1001,49 0 252,36 
abr 54,56 20,31 26,88 68,03 ENE 3,75 26,54 79,91 1004,34 183,6 249,05 
may 50,59 19,06 22,15 118,20 ESE 2,04 26,83 82,82 1004,10 111,8 207,41 
jun 66,58 19,57 22,92 84,32 ENE 2,61 27,11 80,35 1003,70 22,6 220,08 
jul 62,49 19,09 22,47 70,83 ENE 3,20 26,44 77,30 999,79 0,6 250,70 
ago 51,94 18,26 15,09 69,92 ENE 3,22 27,25 79,66 1003,67 33,4 259,82 
sep 41,24 16,01 18,01 111,21 E 2,55 27,33 81,34 1003,05 50,6 218,49 
oct 29,91 10,74 16,73 146,59 SE 2,10 26,62 82,56 1004,06 167 176,19 
nov 38,90 11,72 23,57 75,01 ENE 3,03 26,86 81,14 1002,80 16 185,98 
dic 49,69 12,54 34,59 50,79 NE 4,12 26,08 74,65 1004,15 0 220,32 
2019 ene 54,56  34,18 48,52 NE 4,63 25,27 76,16 1004,35 0,2 215,48 
feb 56,88 17,89 35,44 47,57 NE 4,97 25,57 74,45 1003,64 0 241,34 
mar 54,00 20,22 34,51 44,45 NNE 5,40 25,36 78,15 1003,88 0 244,65 
abr 52,54 20,47 37,89 60,89 NE 4,04 26,78 76,41 1003,65 0 241,85 
may 46,56 21,41  101,46 E 2,46 26,99 79,56 1003,13 19,6 204,78 
jun 54,02 21,05  75,65 ENE 2,78 27,39 79,35 1003,76 6946 245,23 












Tabla 9.  
Promedios mensuales de contaminantes atmosféricos y datos meteorológicos - Estación Tres Avemarías 



































s 2018 mar 45,75 14,64 35,24 62,46 NE 4,00 25,76 78,92 1002,86 0,00 211,47 
abr 38,83 16,44 33,91 64,03 NE 3,20 26,19 81,08 1003,35 241,40 192,36 
may 40,75 17,15 28,66 102,93 E 2,10 26,95 83,81 1003,88 75,00 175,76 
jun 76,75 23,34 29,19 79,27 ENE 2,60 27,08 81,03 1003,24 3,60 208,01 
jul 84,05 20,71 26,63 69,05 ENE 3,21 26,74 81,38 1001,84 0,00 238,08 
ago 38,21 16,92 26,24 68,17 ENE 2,92 27,22 84,03 1003,07 50,80 201,06 
sep 32,28 12,88 27,54 93,41 E 2,32 27,38 84,98 1002,71 58,60 176,98 
oct 22,13 8,70 27,57 134,45 ESE 2,12 27,03 81,17 1003,54 125,00 173,21 
nov 27,90 10,09 32,02 72,41 ENE 2,93 27,03 82,15 1002,91 7,60 170,82 
dic 35,48 12,78 44,66 64,37 NE 3,83 25,82 77,19 1003,76 0,00 198,71 
2019 ene 36,23 13,69 36,65 58,92 NE 3,86 25,00 80,45 1003,96 0,00 187,24 
feb 38,80 14,85 43,78 57,90 NE 4,17 25,10 79,64 1003,06 0,00 185,78 
mar 63,65 25,79 36,83 55,70 NE 3,69 25,10 83,90 1003,57 0,00 184,98 
abr 38,43 15,83 42,90 63,71 NE 3,39 26,46 84,29 1003,58 0,00 173,55 
may 44,73 19,63 35,02 71,90 ENE 2,24 26,89 86,15 1002,86 6,40 164,98 
jun 49,14 17,40 34,97 76,23 ENE 2,24 27,16 82,65 1003,24 77,20 209,90 












Anexo 2. Alertas de quema en Barranquilla e Isla Salamanca 
 
Figura 8. Alertas de quema en Barranquilla y Parque Isla Salamanca. Fuente: (Global Forest 
Watch, 2020) 
Tabla 10.  
Alertas de quema de Barranquilla e Isla Salamanca Marzo 2018 – Junio 2019 
Año Mes Número de alertas 
2018 Marzo 15 
 Abril 14 
 Mayo 4 
 Junio 8 
 Julio 2 
 Agosto 4 
 Septiembre 3 
 Octubre 2 
 Noviembre 3 
 Diciembre 19 
2019 Enero 17 
 Febrero 28 
 Marzo 48 
 Abril 50 
 Mayo 21 
 Junio 17 



































































































































































Alertas de Quema Barranquilla/Parque Isla Salamanca





Anexo 3. Tormenta de polvo desde el Desierto de Sahara - Junio de 2018 
 
Figura 9. Tormenta de polvo desde el Desierto de Sahara - Junio de 2018. Concentración 
mensual de la masa superficial de polvo (escala de concentración de <0,0 e-08 kg/m3 - ≥9,0 0 e-

















Anexo 4. Prueba Kruskal Wallis variación temporal (Sequía/Lluvia) 
Tabla 11.  
Prueba Kruskal Wallis variación temporal (Sequía/Lluvia)  
Estación Hipótesis nula Sig. Decisión 
Móvil 
La distribución de PM10 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
La distribución de PM2.5 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,057 Conserve la hipótesis nula. 
La distribución de O3 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
Policía 
La distribución de PM10 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
La distribución de PM2.5 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
La distribución de O3 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
Tres 
Avemarías 
La distribución de PM10 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
La distribución de PM2.5 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
La distribución de O3 es la misma 
entre categorías de Temporada. 
,000 Rechace la hipótesis nula. 
Se muestran significaciones asintóticas. El nivel de significación es de ,050. 























Anexo 5. Prueba Kruskal Wallis variación temporal (Día Hábil/No Hábil) 
 
Tabla 12.  
Prueba Kruskal Wallis variación temporal (Día Hábil/No Hábil)  
Estación Hipótesis nula Sig. Decisión 
Móvil 
La distribución de PM10 es la misma entre categorías 
de Día de la Semana. 
0,801 Conserve la 
hipótesis nula. 
La distribución de PM2.5 es la misma entre 
categorías de Día de la Semana. 
0,004 Rechace la hipótesis 
nula. 
La distribución de O3 es la misma entre categorías de 
Día de la Semana. 
0,000 Rechace la hipótesis 
nula. 
Policía 
La distribución de PM10 es la misma entre categorías 
de Día de la Semana. 
0,035 Rechace la hipótesis 
nula. 
La distribución de PM2.5 es la misma entre 
categorías de Día de la Semana. 
0,428 Conserve la 
hipótesis nula. 
La distribución de O3 es la misma entre categorías de 
Día de la Semana. 




La distribución de PM10 es la misma entre 
categorías de Día de la Semana. 
0,802 Conserve la 
hipótesis nula. 
La distribución de PM2.5 es la misma entre 
categorías de Día de la Semana. 
0,064 Conserve la 
hipótesis nula. 
La distribución de O3 es la misma entre categorías 
de Día de la Semana. 
0,009 Rechace la hipótesis 
nula. 
Se muestran significaciones asintóticas. El nivel de significación es de 0,050. 













Anexo 6 Promedio de Dirección del Viento por hora 
 
 
































































































































































































































Velocidad del viento O3




Anexo 9. Comparación de las concentraciones de PM10, PM2.5 y O3 (µg/m
3) con diferentes estudios 
Tabla 13.  
Comparación de las concentraciones de PM10, PM2.5 y O3 (µg/m
3) con diferentes estudios 




































Urbana, costera 2012 (Chang Hian Wui 
et al., 2018) 
Tehran, Irán  
76,3 37,5 - 
Urbana 2004 - 2015 (Alizadeh-
Choobari et al., 
2016) 










Urbana, costera Julio 21 – Agosto 3 
de 2001 
(Viana et al., 2005) 
Busan, Corea del 
Sur 














Urbana, industrial y 
costera 










Urbana, costera Enero de 1999 
– Noviembre de 
2000 
(Bari et al., 
2003) 










Norte de Taiwán  
- *23,06 - 
Urbana, costera 2008 – 2018 (Chang et al., 
2020) 







 2013-2014 (Kumar et al., 
2015) 
Río de Janeiro, 
Brasil 
 
42 11  




31 14  
Urbana, costera 2013 (WHO, 2018) 
*Datos promediados/conversión de unidades 
Fuente: Autor (2020) 
 
 
 
 
